UNIVERSIDAD AUTONOMA DE SAN LUIS POTOSI

FACULTAD DE CIENCIAS QUIMICAS, INGENIERIA Y MEDICINA

PROGRAMAS MULTIDISCIPLINARIOS DE POSGRADO EN CIENCIAS
AMBIENTALES

TESIS QUE PARA OBTENER EL GRADO DE

MAESTRIA EN CIENCIAS AMBIENTALES

“RECUPERACION DE PARTICULAS Y NANOPARTICULAS DE PLATA CON
SISTEMAS BIOLOGICOS ANAEROBIOS DE LODO GRANULAR Y BIOPELICULA”

PRESENTA:

ANA LAURA RUIZ CASTILLO

DIRECTOR DE TESIS:
MARISOL GALLEGOS GARCIA
ASESORES:
ROBERTO BRIONES GALLARDO
ISRAEL RAZO SOTO

MARIA GUADALUPE SANCHEZ LOREDO

MARZO 2016



Dedicatoria:

A mis padres por su amor incondicional, por sus ensefianzas y consejos. Ustedes son mi
fuerza y mi mayor motivacion, gracias por ayudarme a alcanzar mis suefios. Los quiero con
todo mi corazon.

A mi hermano por ser un ejemplo a seguir y por despertar en mi la curiosidad de siempre
querer descubrir cosas nuevas.

A mis tias Castillo porque aunque algunas estan lejos siempre las siento cerca de mi. Gracias
por cada uno de sus consejos y por ensefiarme a ser fuerte.

A Rubén Reyna por todo su apoyo y carifio. Gracias por tantos afios de caminar a mi lado y
por compartir esta etapa conmigo. Me inspiras a esforzarme y ser mejor cada dia.

A mis amigos por siempre estar ahi para escucharme. Por nuestras vivencias y todos los
momentos en que me ayudaron a salir adelante.



CREDITOS INSTITUCIONALES

Proyecto realizado en:

Programas Multidisciplinarios de Posgrado en Ciencias Ambientales (PMPCA).
Universidad Autonoma de San Luis Potosi.

Faculdade de Engenharia da Universidade do Porto (FEUP)
Universidade do Porto.

Financiamiento:

No. De Convenio: C15-PIFI-06-10.10

Agradezco al Consejo Nacional de Cienciay Tecnologia (CONACYyYT) el otorgamiento
de la beca-tesis
CVU: 553812
Becario No.: 295579

La maestria en ciencias ambientales recibe apoyo a través del programa nacional de
posgrados de calidad (PNPC)




AGRADECIMIENTOS

A mi directora de tesis la Dra. Marisol Gallegos Garcia que me permitid realizar este
proyecto de investigacion. Gracias por apoyarme en todo momento, por brindarme todas las
herramientas necesarias para la culminacion de mi maestria y por compartirme no solo su

conocimiento sino también su tiempo. Le expreso mi admiracion.

Al Dr. Roberto Briones, al Dr. Israel Razo Soto y a la Dra. Maria Guadalupe Sanchez Loredo

por sus contribuciones a mi trabajo y por su disponibilidad para las correcciones.

Al Dr. Anthony Danko por permitirme realizar mi estancia de investigacion en Portugal. Le
agradezco haberme brindado su confianza y su apoyo constante. Gracias también por su

dedicacion y ensefianzas.

Al Dr. Manuel Simd@es por integrarme a su equipo de investigacion en la Universidad de

Porto. A Inés Gomes por su paciencia y apoyo en la capacitacion.

Por la asistencia técnica de M.C. Claudia Guadalupe Alfaro, encargada del Laboratorio de
Microscopia de Transmision. Al Ing. Fernando Rodriguez Juérez encargado del Laboratorio
de Microscopia Electronica de Barrido del Area de Materiales del Instituto de Metalurgia.
Al M.C. Saul Escoto Chavez encargado del Laboratorio de Ciencias Ambientales de la

Universidad Auténoma de San Luis Potosi.




INDICE GENERAL

Créditos Institucionales
Agradecimientos

indice General

indice de Figuras
Indice de Tablas
Nomenclatura
Resumen

Capitulo 1. Introduccion
1.1 Contaminacion del agua por metales
1.2 Toxicidad
1.3 Normatividad
1.4 La quimica de la plata en solucién
1.5 Diversos procesos para la recuperacion de plata
1.6 Proceso anaerobio
1.6.1 Bacterias Metanogénicas
1.6.2 Bacterias Sulfato reductoras
1.6.3 Bacterias Desnitrificantes

1.7 Recuperacion de metales en reactores anaerobios con lodo granular

1.8 Recuperacion de metales en reactores de biopelicula con distintos tipos de
soporte

1.9 Recuperacion de metales a partir de la reduccién del potencial 6xido-
reduccion por bacterias anaerobias.

1.10 Recuperacion de nanoparticulas metélicas por métodos biol6gicos
1.11 Caracterizacién de la comunidad microbiana en cultivos anaerobios
1.12 Justificacion

1.13 Objetivo
1.14 Estructura de la tesis

Capitulo 2. Metodologia

Pagina

viii

Xi

xii

O© O 01l W NN - -

el
N R O

13

15
17
18
19
20
20

22




2.1 Reactor de lecho fluidificado inverso
2.2 Inéculo
2.3 Medios de cultivo
2.3.1 Medio mineral para el reactor LFI
2.3.2 Solucion de elementos traza
2.3.3 Medio mineral basal para la actividad metanogénica
2.4 Actividad metanogénica especifica
2.4.1 Velocidad de produccion de CHs
2.5 Desempefio del reactor LFI
2.6 Analisis
2.6.1 Demanda quimica de oxigeno
2.6.2 Alcalinidad y pH
2.6.3 Potencial éxido-reduccion
2.6.4 Determinacion de solidos suspendidos volatiles y solidos volatiles
inmovilizados
2.6.5 Eficiencia de remocidn de nitratos
2.7 Caracterizacion del efluente
2.8 Caracterizacion del residuo recuperado: microscopia electronica de barrido
y microscopia electronica de transmision
2.9 Caracterizacion de la biopelicula
2.9.1 Extraccion de ADN de la biopelicula anaerobia
2.9.2 Reaccion en cadena de la polimerasa
2.9.3 Pirosecuenciacion
2.10 Sintesis y actividad antimicrobiana de nanoparticulas de plata biogénicas
2.10.1 Biosintesis y caracterizacion de las nanoparticulas de plata
2.10.2 Actividad antimicrobiana de las nanoparticulas de plata biogénicas
2.10.2.1 Cepas bacterianas
2.10.2.2 Concentracion minima inhibitoria y concentracion minima
bactericida
2.10.2.3 Formacion de biopeliculas de Escherichia coli y Staphylococcus
aureus
2.10.2.4 Actividad de control de biopeliculas de Escherichia coli y
Staphylococcus aureus
2.11 Calculos
2.11.1 Eficiencia de remocion de DQO
2.11.2 Actividad metanogénica especifica
2.11.3 Velocidad méaxima de produccion de CH4
2.11.4 Determinacion de la alcalinidad
2.11.5 Caélculo de los solidos suspendidos totales, fijos y volatiles
2.11.6 Calculo de los solidos volatiles inmovilizados
2.11.7 Calculo de las unidades formadoras de colonias

22
23
23
23
23
24
24

25
26
26
26
26
27

27

28
28

28
29
29
29
30
30
30
31
31

31

33

33
34
34
34

34
34
35
35
36



Capitulo 3. Evaluacion del efecto toxico de la plata sobre un lodo granular y
una biopelicula metanogénica

Resumen
3.1 Introduccién

3.2 Métodos y metodologia

3.2.1 Lodo granular metanogénico

3.2.2 Formacién de la biopelicula

3.2.3. Determinacion de la actividad metanogénica de los sistemas
bioldgicos expuestos a plata.

3.2.4 Medio de cultivo

3.2.5 Analisis

3.3 Resultados y discusion

3.3 1 Cinética de produccion de CH,4 en presencia de Ag*

3.3.2 Estimacion de las velocidades de produccion de CHa

3.3.3 Desempefio de los sistemas biologicos al finalizar la cinética
3.3.4 Caracterizacion del residuo recuperado

3.3.5 Recuperacién de los sistemas biologicos

3.4 Conclusiones

Capitulo 4. Recuperacion de plata a partir de una biopelicula anaerobia en
un reactor de lecho fluidificado inverso

Resumen
4.1 Introduccion

4.2 Métodos y metodologia
4.2.1 Condiciones de operacion del reactor LFI
4.2.2 Medios de cultivo
4.2.3 Ensayos de actividad metanogénica especifica
4.2.4 Andlisis
4.2.5 Extraccion de ADN
4.2.6 Pirosecuenciacion
4.3 Resultados y discusion
4.3.1 Desempefio del reactor LFI
4.3.2 Remocion y recuperacion de plata
4.3.3 Actividad metanogénica especifica de la biopelicula
4.3.4 Caracterizacion de la biopelicula
4.3.4.1 Tincion de Gram
4.3.4.2 Microscopia electronica de barrido
4.3.4.3 Pirosecuenciacion

4.4 Conclusiones

Vi

37
37
38
40
40
40

41
41
41
41

41

49
56
62
63
68

70
70
71
73
73
74
74
75
75
75
75
75
80
84
87
87
88
89
93



Capitulo 5. Efecto antibacteriano de AgNPs biogénicas formadas a partir de
una biopelicula anaerobia sobre Escherichia coli y Staphylococcus aureus

Resumen
5.1 Introduccion
5.2 Métodos y metodologia
5.2.1 Biosintesis y caracterizacién de nanoparticulas de plata
5.2.2 Cepas bacterianas
5.2.3 Concentracion minima inhibitoria y concentracion minima bactericida
5.2.4 Formacion de biopeliculas de Escherichia coli y Staphylococcus
aureus
5.2.5 Actividad de control de las biopeliculas de Escherichia coliy
Staphylococcus aureus
5.3 Resultados y discusion
5.3.1 Sintesis y caracterizacion de las nanoparticulas de plata
5.3.2 Actividad antibacteriana de las nanoparticulas de plata biogénicas
5.4 Conclusiones

Capitulo 6. Conclusiones generales
Referencias bibliograficas

AnNexos

vii

94
94
95
98
98
98
98

98

98
99

99
102
108
110
112

131



INDICE DE FIGURAS

Figural.l
Figura 1.2
Figura 1.3
Figura 2.1
Figura 2.2
Figura 3.1

Figura 3.2

Figura 3.3

Figura 3.4

Figura 3.5

Figura 3.6

Figura 3.7

Figura 3.8

Figura 3.9

Figura 4.1

Figura 4.2

Diagrama de Pourbaix agua-plata

Etapas de la digestién anaerobia

Perfil vertical del potencial redox (mV) en sedimentos

Reactor de lecho fluidificado inverso

Ensayo de actividad metanogénica especifica

a) Produccién de CHa4 en experimentos en lote con lodo granular
metanogénico expuesto a Ag*; b) acercamiento de las primeras 40 h
de la produccién de CH4. Donde control (), 0 mg/L (m), 50 mg/L (*),
100 mg/L (A ), 500 mg/L (+), 1000 mg/L (=) y 2000 mg/L (A).

a) Produccion de CHs4 en experimentos en lote con biopelicula
expuesta a Ag*; b) acercamiento de las primeras 40 h de la
produccion de CHa. Donde control (]), 0 mg/L (m), 50 mg/L (*), 100
mg/L (A), 500 mg/L (+), 1000 mg/L (=) y 2000 mg/L (A).

Ajustes con el modelo de crecimiento sigmoidal de Gompertz del
lodo granular en presencia de Ag*. Donde control (]), 0 mg/L (m), 50
mg/L (*), 100 mg/L (4), 500 mg/L (+), 1000 mg/L (=) y 2000 mg/L
(A).

Ajustes con el modelo de crecimiento sigmoidal de Gompertz de la
biopelicula en presencia de Ag*. Donde control (]), 0 mg/L (m), 50
mg/L (*), 100 mg/L (A), 500 mg/L (+), 1000 mg/L (=) y 2000 mg/L
(A).

Evolucion de la biopelicula. a) soporte de polietileno de baja
densidad. b) formacién de la biopelicula tras la inoculacion. c)
biopelicula después de la adicion de Ag+

Micrografia y microanalisis del residuo recuperado de las pruebas en
lote con lodo granular mediante MEB-EDAX.

Micrografia y microanalisis del residuo recuperado de las pruebas en
lote con biopelicula mediante MEB-EDAX.

Produccion de CHs en experimentos en lote con lodo granular
metanogénico sin metal para evaluar su recuperacion. Donde control
(), 0 mg/L (=), 50 mg/L (*), 100 mg/L (4), 500 mg/L (+), 1000
mg/L () y 2000 mg/L (A).

Produccion de CH4 en experimentos en lote con biopelicula sin metal
para evaluar su recuperacion. Donde control (]), 0 mg/L (m), 50 mg/L
(*), 100 mg/L (A), 500 mg/L (+), 1000 mg/L (=) y 2000 mg/L (A).
Desempefio del reactor LFI. a) (o) DQO en el afluente (m) % de
remocion de DQO. b) (—) pH en la alimentacion, (A) pH en el
efluente, () Alcalinidad por bicarbonatos. c) (¢) ORP.

(+) Velocidad de carga de Ag” y (e) eficiencia de remociéon de Ag*
(%)

viii

Pagina

16
22
25
45

46

52

53

60

62
62

66

67

77

82




Figura 4.3
Figura4.4
Figura4.5
Figura 4.6

Figura 4.7

Figura 4.8
Figura 4.9
Figura 5.1
Figura 5.2

Figura 5.3
Figura 5.4

Figura 5.5
Figura A.l
Figura A.2

Figura A.3
Figura A4

Figura A5

Imagenes por MEB del residuo recuperado del reactor LFI y su
respectivo microanalisis por EDAX

Imagenes por MET de AgNPs recuperadas del reactor LFI y su
respectivo microanalisis por EDAX

AME vy biomasa adherida al soporte a diferentes tiempos de
operacion del reactor LFI

Imagen de las bacterias anaerobias en la biopelicula tras el método
de tincion de Gram

Inmovilizacion de las bacterias anaerobias en el soporte. a)
micrografia de un pellet. b) superficie del soporte de la biopelicula.
c) y d) colonizacién microbiana sobre el soporte

Resultados de la pirosecuenciacion visualizados por Krona,
composicion total de la biopelicula

Resultados de la pirosecuenciacion visualizados por Krona, géneros
Archaea presentes en la biopelicula

Fotografia del cambio en la coloracion del liquido proveniente del
reactor durante la sintesis de AgNPs. a) Antes de la adicién de Ag".
b) al instante de afiadir Ag™. c) después de 24 h de reaccién
Espectro UV-visible de AgNPs sintetizadas bioldgicamente
Imagenes por MET de las AgNPs biogénicas

Reduccion log10 de UFC/cm?, obtenida como la diferencia entre el
control y las biopeliculas tratadas con AgNPs. Resultados obtenidos
para biopeliculas de E. coli y S. aureus de 24 y 72 horas, asi como
para biopeliculas mixtas de 24 horas, a CMI, 2CMI y 3CMI de las
AgNPs.

a) espectro UV-visible de las AgNPs en agua desionizada. b)
espectro UV-visible de las AgNPs con H2O>

Aspecto visual del reactor de lecho fluidificado inverso A. Antes de
la adicion de metales. B. Durante la inoculacion.

Aspecto visual de las pruebas en lote para evaluar el efecto toxico de
la plata sobre la AME del lodo granular y la biopelicula.

Fotografia del aspecto visual del ensayo de AME.

Fotografias de los ensayos de actividad antimicrobiana de las AgNPs

Gréficas de rmax vs. Concentracion inicial de Ag*™ en mg/L en escala
logaritmica. a) lodo granular expuesto a Ag™. b) biopelicula expuesta
a Ag*. ¢) comparacion entre ambos sistemas expuestos a Ag*. d)
comparacién entre ambos sistemas bioldgicos durante la
recuperacion.

83

84

85

88

89

90

92

99

100

101
105

107

131

132

133
134
135



INDICE DE TABLAS

Tabla 1.1
Tabla 2.1
Tabla 3.1

Tabla 3.2

Tabla 3.3

Tabla 4.1

Tabla 4.2

Reacciones metanogénicas

Concentracién inicial de NO3™ en cada botella

Parametros cinéticos obtenidos del modelo de crecimiento
sigmoidal de Gompertz en presencia de Ag* para el lodo granular
y la biopelicula metanogénica.

Resultados de las pruebas en lote con lodo granular y biopelicula
expuestos a diferentes concentraciones de plata.

Parametros cineticos obtenidos del modelo de crecimiento
sigmoidal de Gompertz en presencia de Ag* para el lodo granular
y la biopelicula metanogeénica.

Condiciones de operacion en continuo del reactor LFI a
temperatura ambiente (20-27°C)

Desempefio del reactor LFI durante su operacion en continuo
para la reduccion de Ag* a AgP.

Pagina
10
28
54

61

68

74

78




NOMENCLATURA

AME Actividad metanogénica especifica
BM Bacterias metanogénicas

BSR Bacterias sulfato reductoras

CMB Concentracion minima bactericida
CMI Concentracion minima inhibitoria
DQO Demanda quimica de oxigeno

LFI Lecho fluidificado inverso

CHa Metano

MET Microscopia electronica de transmision
MEB Microscopia electronico de barrido

AgNPs Nanoparticulas de plata

NO3s Nitrato

Ag° Plata metalica

Ag* Plata soluble

ORP Potencial 6xido-reduccion

PCR Reaccion en cadena de la polimerasa

SSv Solidos suspendidos volatiles

SVi Sdlidos volétiles inmovilizados

S04* Sulfato

Imax Velocidad méxima de produccion de metano

TRH Tiempo de retencidon hidraulico

UFC Unidades formadoras de colonias

UASB Upflow anaerobic sludge blanket (lecho de lodo anaerobio de flujo
ascendente)

Xi




RESUMEN

La disponibilidad de agua dulce de buena calidad ha disminuido significativamente debido a
diversas actividades humanas que han incrementado los flujos de plata y otros metales
potencialmente tdxicos, envenenado los ecosistemas acuaticos. Los métodos utilizados
tradicionalmente para el tratamiento de aguas que contienen metales, se basan en la
neutralizaciony precipitacion quimica, sin embargo estos tratamientos conllevan el alto costo
de los reactivos quimicos y la produccion excesiva de lodos, por lo que se ha buscado una
alternativa en los procesos bioldgicos.

El proceso de digestion anaerobia se basa en la oxidacion de la materia organica a partir de
diversos tipos de bacterias, entre las cuales se encuentran las metanogénicas y acetogenicas,
que son capaces de reducir el potencial 6xido-reduccion del medio acuoso a valores por
debajo de los -200 mV. Bajo estas condiciones la plata soluble puede ser reducida a plata
metélica, por lo que el uso de estas bacterias podria ser una alternativa viable para la
recuperacion de diversos metales de aguas residuales.

El objetivo general de este trabajo fue evaluar el efecto que ejerce la plata soluble sobre la
actividad anaerobia de distintos sistemas bioldgicos, asi como asegurar la reduccion de plata
soluble a plata metélica. Con el fin de desarrollar un proceso econdémicamente viable para la
recuperacion del metal y la reutilizacion del agua.

En la primera etapa del proyecto se estudio el efecto toxico que ejerce la plata soluble sobre
un lodo granular a concentraciones entre 0 y 2000 mg/L Ag®, con su respectiva cantidad de
nitratos debido a que se afiadi6 como AgNOs. El lodo fue previamente acondicionado a
metanogénesis y resistio hasta 1000 mg/L Ag*-575 mg/L NOs". Se evalud también el efecto
de la plata sobre una biopelicula anaerobia, la cual fue formada sobre un soporte de
polietileno de baja densidad, en un reactor de lecho fluidificado inverso durante 94 dias. La
biopelicula resistié hasta 500 mg/L Ag*-288 mg/L NOs’, el efecto inhibitoria a mayores
concentraciones podria deberse tanto a la presencia de Ag™ como a la de NOs". En ambos

sistemas bioldgicos hubo una disminucién del potencial éxido-reduccion (< -100 mV) que

xii




permitio la reduccion de la plata soluble, la eficiencia de remocion de plata promedio fue de
97%.

En la siguiente etapa se utilizo un reactor de lecho fluidificado inverso para la remocion de
plata soluble de un agua residual sintética a partir de una biopelicula anaerobia. El reactor se
opero en continuo durante 293 dias con etanol como sustrato (1 g DQO/L). La eficiencia de
remocion de plata fue superior al 96% y fue recuperada en su estado metalico. El incremento
gradual en las concentraciones de plata, de 20 mg/L Ag™- 11.5 mg/L NOs™ a 300 mg/L Ag*-
172.4 mg/L NOgz', favorecio el desempefio del reactor de lecho fluidificado inverso, lo cual
se vio reflejado en el incremento de su eficiencia de remocion de la materia organica (de
hasta 94%) y en el potencial 6xido-reduccion que permanecio inferior a -200 mV. La
alcalinidad producida por la oxidacién del sustrato mantuvo un pH cercano a 7.0 dentro del
reactor. La caracterizacion de la biopelicula por biologia molecular indicé la presencia de
bacterias gram-negativas, principalmente Proteobacterias y Euryarchaeota., entre las que se
encuentran bacterias desnitrificantes y metanogénicas.

Al detectar la presencia de nanoparticulas de plata en el efluente del reactor de lecho
fluidificado inverso se decidio realizar la sintesis extracelular de nanoparticulas de plata a
partir del liquido proveniente del reactor. Se obtuvieron nanoparticulas de plata con
morfologia irregular y tamafios entre 2 y 45 nm.

Finalmente se realizaron pruebas para evaluar el efecto antibacteriano de las nanoparticulas
de plata biogénicas sobre células plantonicas y biopeliculas de E. coli y S. aureus. El efecto
antibacteriano fue mas pronunciado ante E. coli que es un bacteria gram-negativa, sin
embargo se observé que al combinarlas con otros compuestos como el perdxido de
hidrégeno, su actividad antibacteriana aumenta. Durante esta investigacion se observo
también que la resistencia bacteriana incrementd con el tiempo, por lo que el efecto
antibacteriano de las nanoparticulas de plata fue menor en biopeliculas con mayor madurez.
Este trabajo es el primero en evaluar la recuperacion de plata metalica en un reactor de lecho
fluidificado inverso en una sola etapa, asi como el primero en sintetizar nanoparticulas de

plata a partir de una biopelicula conformada por bacterias de digestién anaerobia.
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Capitulo 1.Introduccion

CAPITULO 1. INTRODUCCION

1.1 Contaminacién del agua por metales

El tratamiento de aguas residuales se ha vuelto imperativo en la actualidad debido a la escasez
de agua dulce y a la disminucion en la calidad de la misma. Es de particular importancia la
contaminacion del agua por metales pesados debido a los impactos que tiene no solo en el
ambiente y en la economia, sino también en la salud de los seres vivos. Los metales pesados
son elementos de alta densidad que se encuentran de forma natural en la corteza terrestre, sin
embargo se convierten en contaminantes cuando su concentracion aumenta como
consecuencia de diversas actividades humanas que afectan su distribucion.

La plata es un metal pesado que cuenta con propiedades Unicas de conductividad,
maleabilidad, ductilidad, resistencia y reflexién, ademas de propiedades antisépticas que la
convierten en un metal insustituible en el mercado global. En México, la importancia que la
industria minera tiene para la economia nacional, y dentro de ella, la explotacién de la plata,
ha impulsado a tratar los distintos problemas relacionados con este metal. México fue el
productor de plata mas importante del mundo en el 2014 con 193 millones de onzas
(O’Connell et al., 2015) y la demanda global de plata contintia en aumento, sin embargo una
vez que ha sido utilizada en un proceso especifico se genera un residuo o desecho que termina
como desperdicio solido o en solucion y que representa el 60% de la plata que fue producida
a nivel mundial (Reyes y Ramirez, 2004).

La plata se utiliza en la produccion de espejos, aleaciones dentales, acufiacién, manufactura
de vajillas, galvanoplastia, manufactura de tintas y colorantes, soldaduras, baterias de alta
capacidad, celdas solares, fotografia, medicina y en el procesamiento de bebidas y comidas.
Compuestos como el nitrato de plata (AgNOs) y el acetato de plata se utilizan en el tratamiento
de verrugas, para la prevencion de infecciones asociadas con quemaduras extensivas y en
remedios para dejar de fumar. La plata coloidal es uno de los antibi6ticos universales mas
efectivos que se han conocido en toda la historia (EPA, 1992).

Adicionalmente, el uso creciente de nanoparticulas de plata (AgNPs), las cuales alcanzaron

el primer lugar en el estudio de tecnologias emergentes en 2009 por ser las mas utilizadas en
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Capitulo 1.Introduccion

productos para los consumidores (Woodrow Wilson Center, 2011), ha contribuido a la

generacion de nuevos residuos con altos contenidos de nano-plata.

1.2 Toxicidad

Las concentraciones de plata en el agua son minimas, ciertas declaraciones sobre los criterios
de la calidad del agua, documentan que los niveles de plata en las aguas superficiales son de
entre 0.1-0.5 pg/L. Sin embargo, en ocasiones los niveles de plata aumentan por encima de
este valor debido a las descargas de diversos efluentes (Hartl, 2013). De acuerdo con Shafer
et al. (1998), la concentracion total de plata en agua residual puede variar de 1.78 a 105 mg/L
aproximadamente.

De acuerdo con reportes de la Agencia de Proteccién Ambiental de los Estados Unidos (EPA,
1992), la plata puede ser absorbida en los pulmones y el tracto gastrointestinal. Cuando se
absorbe una cantidad excesiva de plata los tejidos se impregnan de sulfito de plata, el cual le
da una coloracion azul a la piel, o en casos extremos negruzca, esto es conocido comunmente
como argirina. Su absorcion puede ocasionar arterioesclerosis, y lesiones en los pulmones y
rifiones. La exposicion al polvo puede causar problemas respiratorios, infecciones en la
garganta y dolor abdominal. El contacto con la piel puede producir reacciones alérgicas como
irritaciones e inflamacion. Otras consecuencias de la exposicion a plata son la neumonitis
quimica, ulceraciones en la piel y en el tabique nasal, anomalias cardiacas, dafios cerebrales
y dafios al sistema nervioso; concentraciones extremadamente altas pueden causar espasmos,
coma o incluso la muerte. Adicionalmente, la plata en solucion (Ag*) es altamente tdxica para
plantas y animales acuaticos, por lo que puede ocasionar la muerte de diversas especies
(Hogstrand y Wood, 1998).

1.3 Normatividad

La plata es considerada un contaminante secundario. Actualmente cerca de 80 productos
pesticidas contienen plata como un ingrediente activo. Esté clasificada en el grupo de D de
carcindgenos (no siendo carcindgena en humanos). Los organismos operadores que
establecen los limites permisibles de plata varian y dependen de cada nacion.

En Estados Unidos la EPA establecio un limite maximo de consumo diario de 0.005 mg/kg/dia

de plata, la méxima concentraciéon de plata en el agua potable en 0.05 mg/L y la maxima
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concentracion permitida para su descarga a redes cloacales en 0.1 mg/L. En México, la norma
NOM-CCA-017-ECOL-1993 establecia los limites maximos permisibles de contaminantes
en las descargas de aguas residuales provenientes de la industria de acabados metalicos a
cuerpos receptores, de acuerdo a lo estipulado en esta norma los limites maximos permisibles
de plata eran de 0.1 mg/L para el agua potable y 0.2-0.4 mg/L para aguas residuales, sin
embargo fue sustituida por la NOM-001-SEMARNAT-1996, en la cual los limites maximos
permisibles de plata en aguas residuales no son contemplados. El limite maximo permisible
de plata en agua potable permanece en 0.1 mg/L, de acuerdo con la norma NOM-201-SSAI-
2002; y el limite maximo permisible para la recarga artificial de acuiferos con agua residual
tratada es de 0.1 mg/L, de acuerdo con la norma NOM-014-CONAGUA-2003.

La concentracion de plata en el aire en el sitio de trabajo esta regulada por la Administracion
de Seguridad y Salud Ocupacionales (OSHA), que establece los limites maximos permisibles
de plata en el aire del lugar de trabajo para un dia laboral de 8 horas, en 0.01 mg/m?®; y la
Conferencia Americana de Higienistas Industriales Gubernamentales (ACGIH), la cual
recomienda que el aire en el sitio de trabajo no contenga mas de 0.1 mg/m?3 de plata y 0.01

mg/m? de compuestos de plata soluble.

1.4 La quimica de la plata en solucion

Los metales pesados tienden a formar complejos con sustancias minerales y organicas
mediante procesos quimicos como el intercambio i6nico, adsorcion, quelacion, etc. Esto
provoca que se acumulen en el ambiente, particularmente en los sedimentos de rios, lagos y
mares (Forstner y Wittmann, 2012).

La plata se encuentra en la naturaleza principalmente en estado de oxidacién 1+, con menos
frecuencia en estado de oxidacion 2+ y rara vez con un grado de oxidacion mayor. En
soluciones acuosas la plata es completamente estable a cualquier pH, siempre y cuando no
estén presentes agentes oxidantes o sustancias complejantes (EPA, 1992). La plata que se
libera al ambiente puede ser transportada grandes distancias en el aire y en el agua, la lluvia
por ejemplo lava los compuestos de plata presentes en los suelos y eventualmente los
transporta al agua subterranea.

La presencia de plata en las aguas naturales es de gran interés, particularmente cuando se

encuentra como ion libre Ag*, debido a que forma complejos o precipitados con diversos

3



Capitulo 1.Introduccion

materiales organicos e inorganicos (Wang et al., 2003). En ambientes marinos, donde abundan
los sulfatos (SO+%) y el consumo de oxigeno, se favorecen las condiciones para la presencia
de bacterias sulfato reductoras (BSR), las cuales utilizan el SO4* disponible. En estas
condiciones anaerobias forman sulfuro de hidrégeno (H2S), el cual reacciona con la plata
presente y forma sulfuro de plata (Ag2S), que es altamente insoluble y permite inmovilizar el
metal (Hartl, 2013). Este metal puede reaccionar también con los grupos tioles de materiales
organicos, los cuales contribuyen a la remocion de Ag* de la fase acuosa en sedimentos
acuaticos.

La Figura 1.1 muestra un diagrama de estabilidad para el sistema plata-agua. A pH entre 6 y
7, al cual se oper0 el reactor anaerobio en este experimento, y condiciones reductoras de ORP
(< 0 mV) es posible reducir la Ag* a Ag®, una vez reducida puede ser recuperada en su forma

metalica del fondo del reactor.

Eh (Volts) Ag-H20 - System at 23.00 C

pH
Figura 1.1. Diagrama de Eh-pH, a 25°C y una atmosfera de presion. Para una concentracion
total de Ag igual a 1 M (Thompson et al., 2000).

Factores como el pH y el potencial 6xido-reduccién (ORP) determinan el estado de oxidacién
del metal y por lo tanto influyen en el destino de estos contaminantes. Los diagramas de
estabilidad de Pourbaix son una herramienta fundamental para interpretar fenémenos

quimicos de un elemento y su especiacion, proporcionan un método sencillo para predecir el
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comportamiento de los metales pesados frente a un cambio en las condiciones ambientales.
Esta informacion puede ser utilizada como medida de control cuando se requiere remover o
recuperar metales especificos durante el tratamiento de aguas residuales. Por ejemplo se ha
reportado que un incremento del ORP genera la inestabilidad de los compuestos reducidos,
poniendo el metal en solucidn; mientras tanto la disminucion del pH induce la disolucién de
compuestos metal-carbonato y aumenta la solubilidad de los metales disueltos, dificultando

su precipitacion (Stumm et al., 1996).

1.5 Diversos procesos para la recuperacion de plata

Existen diversos procesos fisicoquimicos para la recuperacion de plata, tales como:
electrélisis, precipitacion quimica, reemplazo metalico, intercambio iénico, adsorcion y
6smosis inversa. En la depuracion de aguas residuales urbanas dominan los procesos de
coagulacion-floculacién. Sin embargo estos métodos presentan ciertas desventajas como son
el alto costo de los reactivos quimicos y la produccidn excesiva de lodos, que después deben
ser tratados y eliminados (Gallegos-Garcia et al., 2008). Es por ello que la inmovilizacion de
metales a través de la reduccidn y precipitacion microbiana es de gran interés en la actualidad.
Entre los procesos bioldgicos desarrollados se encuentran la fitorremediacion, los procesos
aerobios y los anaerobios (Ruiz et al., 2001).

Las bacterias han sido los microorganismos mas estudiados y utilizados para las estrategias
de bioremediacién debido a que pueden obtener energia de préacticamente cualquier
compuesto, son abundantes, tienen la habilidad de transferir sus genes, y cuentan con altas
tasas de crecimiento, las cuales les permiten evolucionar y adaptarse rapidamente a las
condiciones cambiantes del ambiente (Diaz, 2004). Ademas los cationes de algunos metales
tienen un efecto estimulatorio en la actividad de las bacterias a bajas concentraciones. Sin
embargo a partir de cierto nivel de concentracion pueden ser tdxicos, provocando una
disminucion en la velocidad de crecimiento bacteriano (Martinez y Calle, 2012).

La plata metéalica (Ag®) y los compuestos de plata tienen propiedades germicidas, que les
confieren un efecto letal en algunas bacterias y otras formas de vida. Sus efectos
antimicrobianos pueden atribuirse a su capacidad para alterar las funciones de la membrana
celular, a la capacidad de unirse a material intracelular como proteinas 0 ADN y a la liberacion

de iones Ag* que pueden atacar los grupos tioles de las enzimas, detener la replicacion del
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ADN vy causar muerte celular. Ademas el incremento en el uso de productos que contienen
AgNPs ha aumentado su disposicién en los sistemas de alcantarillado y en las plantas de
tratamiento de aguas residuales, esto ha conducido a realizar diversos estudios para analizar
los efectos toxicos de Ag* y AgNPs en las comunidades bacterianas de las plantas de
tratamiento.

Liang et al. (2012) realizaron ensayos batch que posteriormente transfirieron a un bioreactor
para estudiar la toxicidad de las AgNPs, y encontraron que las AgNPs son mas toxicas para
las bacterias nitrificantes que la Ag*, mientras que las bacterias heterétrofas no fueron
afectadas por ninguno de estos compuestos. Mientras tanto Chen et al. (2012) estudiaron el
efecto de las AgNPs y de la Ag* (0-5 mg/L) en la remocion biolégica del fésforo de agua
residual, en un reactor secuencial en lote con fases anaerobias y aerobias, ellos reportaron que
las eficiencias de remocion de fésforo se mantuvieron en 99% sin importar la concentracion
de AgNPs, mientras que con un 1 mg/L de Ag" la eficiencia se redujo a 48% y fue nula con 2
mg/L de Ag". Existen diversas investigaciones sobre los efectos toxicos de Ag* en bacterias
aerobias, sin embargo los efectos en comunidades anaerobias han sido poco estudiados. Yang
et al. (2013) compararon los efectos de Ag™ y las AgNPs en bacterias metanogénicas (BM),
en bioreactores de vertederos con recirculacion de lixiviados, si bien no hubo grandes
diferencias en la produccion de metano (CHa) entre el grupo de control y el grupo con ion
Ag*, el grupo con AgNPs tuvo una produccién de CHa4 reducida (alrededor de un 80%) y se
observé una reduccidn en el crecimiento metanogénico. Sheng y Liu (2011) observaron que
las biopeliculas, en este caso de bacterias heterdtrofas, son altamente tolerantes a las AgNPs,
en sus experimentos éstas resistieron hasta 200 mg Ag/L, sin embargo su resistencia
disminuy6 al remover las sustancias exopoliméricas, en cambio las bacterias planctdnicas
fueron altamente vulnerables a la nanoplata pues murieron después de una hora de exposicion
a 1 mg Ag/L. Las interacciones de la comunidad microbiana en la biopelicula, la proteccién
fisica brindada por sustancias poliméricas extracelulares (EPS) y la tasa de crecimiento lento
de ciertos microorganismos de la biopelicula, juegan un papel importante en la resistencia

bacteriana a la presencia de Ag®.
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1.6 Proceso anaerobio

La digestion anaerobia es un proceso en el cual interaccionan diversos grupos o comunidades
bacterianas para la degradacion de materia organica contenida en residuos organicos o agua
residual, la cual se expresa como demanda quimica de oxigeno (DQO), como resultado se
produce biogéas que contiene principalmente CHs y CO>. Este proceso bioldgico presenta
ventajas frente a los procesos fisicoquimicos actualmente en uso, como son menores costos
de operacion y una baja produccién de lodos (Cresson et al., 2006). La digestion anaerobia
consta de varias etapas consecutivas, que se muestran en la Figura 1.2, en las cuales
intervienen poblaciones de microorganismos que poseen funciones especificas y se describen

a continuacion:

1. Hidrdlisis: las bacterias hidroliticas producen enzimas que permiten transformar
compuestos complejos e insolubles como proteinas, polisacaridos y lipidos, en
moléculas de bajo peso molecular como azucares, aminoacidos y acidos grasos de
cadena larga.

2. Acidogénesis: las bacterias acetogenicas se encargan de transformar los productos de
la hidrolisis en &cidos grasos volatiles como acido acético, férmico, propidnico y
butirico, ademas de producir hidrégeno, CO.y etanol.

3. Acetogénesis: las bacterias acetogénicas transforman los productos de la acidogénesis
en iones acetato, hidrégeno y CO..

4. Metanogénesis: es la etapa final de la digestién anaerobia, en la cual se produce CH4
y CO2 mediante la decarboxilacion del acetato y la hidrogenacion del CO2, producidos

durante la etapa anterior.

En presencia de iones SO4% ocurre la sulfato reduccion, etapa en la cual suceden las reacciones
de oxidacion de &cidos grasos volatiles con mas de dos atomos de carbono, asi como la
oxidacion de acetato y de hidrogeno, mediadas por BSR. En presencia de nitratos (NO3)
ocurre la desnitrificacion, proceso metabdlico que utiliza el NO3™ como aceptor de electrones
en condiciones anoxicas para su reduccion hasta nitrégeno gas (N2).

En el proceso anaerobio solo una pequefia cantidad de la energia contenida en el sustrato se

utiliza para el mantenimiento y crecimiento celular, por lo que gran parte queda en los
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productos en forma de biogas. Esto hace que el tiempo de crecimiento de las bacterias
anaerobias sea lento, lo que condiciona el disefio y la operacion de los digestores anaerobios,

haciendo que el tiempo de arranque del reactor sea mas largo (Rittman y McCarty, 2001).

Materia organica

| Proteinas Carbohidratos Lipidas |
| HIDROLISIS
L 4 . L 4 r . x .
|-ﬁ-minaécidus . Azdcares | Acidos Grasos

ACIDOGENESIS
-I Propionato, Butirato, etc. |

% | ACETOGENESIS

_ — .
Acetato | Hz + €Oz

METANOGENESIS

Figura 1.2. Etapas de la digestion anaerobia. Rodriguez J (2003).

Como en todos los procesos biologicos, las condiciones ambientales dptimas son esenciales
para la operacion exitosa de la digestion anaerobia. Los procesos de metabolismo microbiano
dependen de diversos parametros que deben ser considerados y controlados. EI pH es uno de
los parametros que mas afectan la etapa metanogeénica del proceso, se requiere un equilibro
entre la etapa acetogénica y la metanogénica para evitar la acidificacion del sistema y por
ende la inhibicién de las BM. La digestion anaerobia puede ser operada en un amplio rango
de temperatura, entre los 5 y 65°C, generalmente el incremento en la temperatura acelera la
degradacion de la DQO, sin embargo su operacién en rangos ambientales (15-20°C) permite
economizar en costos operacionales y energeéticos. EI ORP puede aumentar hasta 0 mV en el
sistema, sin embargo se debe mantener en el rango reductor 6ptimo para que las bacterias
anaerobias de interés continden con su actividad (Zupanci¢ y Grilc, 2012). Se requiere ademas
que las bacterias tengan tiempo suficiente para reproducirse y metabolizar los sélidos
volatiles, los parametros clave para ello son el tiempo de retencion de solidos, que es el tiempo
promedio en que las bacterias estan en el digestor, y el tiempo de retencion hidraulico (TRH).

En los sistemas anaerobios se puede observar un fenébmeno caracteristico en el cual algunas
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sustancias que son necesarias para el crecimiento microbiano en pequefias concentraciones,
pueden inhibir la digestion cuando aumenta su concentracion, este comportamiento ha sido
observado con los acidos grasos volatiles y algunas sales inorganicas como el sodio. Los
metales pesados pueden tener efectos estimulatorios en la digestion anaerobia a bajas
concentraciones, sin embargo concentraciones mayores pueden ser toxicas, particularmente
el plomo, cadmio, cobre, zinc, niquel y cromo pueden causar perturbaciones en el proceso
(Mudhoo y Kumar, 2013). La resistencia de los microorganismos ante los metales pesados
varia con las especies al desarrollar una variedad de mecanismos de resistencia especificos,
de tal forma que la gran versatilidad de microorganismos ofrece una estrategia simple y
econdmica para reducir la contaminacion ambiental (Bruins y Kapil, 2000). Aunque los
microorganismos representan la mitad de la biomasa de nuestro planeta, solo conocemos el
5% de la diversidad microbiana de la bidsfera, por lo que existe un mundo microbiano enorme

aun sin explorar.

1.6.1 Bacterias Metanogénicas

Las BM son un grupo grande y diverso que estd unido por tres caracteristicas principales:
generan CHs como producto principal de su metabolismo, son anaerobios estrictos que
trabajan a ORPs menores a -250 mV (McBride y Wolfe, 1971), y son miembros del dominio
Archaea. Los metandgenos convierten un rango relativamente angosto de sustratos simples a
CHa, como se muestra en la Tabla 1.1, por lo tanto en ecosistemas que contienen sustratos
organicos complejos, deben interactuar con otros anaerobios capaces de transformar dichos
sustratos en otros mas simples que puedan degradar. La lista de sustratos utilizados para la
metanogénesis puede ser dividida en tres grupos: En el primer grupo el sustrato es hidrogeno,
iones formiato o algunos alcoholes como el etanol, y el aceptor de electrones es el CO, que
es reducido a CHa, la mayoria de los metandgenos pueden producir CHa a partir de COz e Hy,
sin embargo la habilidad para utilizar alcoholes es menos comin. En el segundo grupo,
compuestos metilicos como el metanol y tioles metilicos, pueden ser metabolizados para la
produccion de CHs mediante la via metilotrofica, en este proceso algunas moléculas del
sustrato son oxidadas a CO> y los aceptores de electrones son los grupos metilo remanentes
que son reducidos directamente a CHa. En el tercer grupo, el ion acetato es la principal fuente

de CHgs, sin embargo la habilidad para catabolizar éste sustrato estd limitada a los géneros
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Methanosarcina y Methanotrix, que son responsables de aproximadamente dos tercios del
CHjs producido en sedimentos de agua dulce y bioreactores anaerobios (Whitman et al., 2006).
Otros géneros de BM comunes son: Methanococcus, Methanobacterium, Methanospirillum,
Methanobacillus y Methanobrevibacter (Zeikus, 1977). Los requerimientos nutricionales de
los microorganismos metanogénicos son muy variados, algunos de ellos son autotrofos, y
otros, en cambio, necesitan factores de crecimiento muy complejos o trazas minerales muy
concretas (Ni, Co y Mo) (Rittman y McCarty, 2001).

Tabla 1.1. Reacciones metanogénicas (Burlage et al., 1998)

Reactivos Productos AG (kJ/mol CHa)
4H; + HCO3 + H* CH4 + 3H,0 -135
4HCO; + H" + H,0 CH4 + 3HCOgs -145
2CH3CH;0OH + HCOy 2CH3;COO + H* + CH4 + H,0 -116
CH3;COO" + H,0O CH4+ HCOgs -31
4CH30OH 3CH4+ HCO3 + H20 + H+ -105
4(CH3)3-NH+ + 9H,0 9CHj4 + 3HCO3 + 4NH4 + 3H* -76
2(CHg3)2-S + 3H,0 3CH4 + HCO3™ + 2H,S + H* -49
CH3;0OH + H» CH; + H,O -113

Las BM poseen propiedades Unicas que permiten que el estudio de su ecologia sea
relativamente simple, a comparacion de otros microrganismos. Entre estas propiedades se
encuentran la produccién obligatoria de un producto Unico (CH4) a partir de un rango
relativamente angosto de sustratos, y la presencia de marcadores bioquimicos Unicos, como
el cofactor Fs0, que estd presente en todas las familias metandgenas y les confiere

fluorescencia al ser observadas en microscopios de fluorescencia (Burlage et al., 1998).

1.6.2 Bacterias Sulfato Reductoras

Las BSR son un grupo metabolicamente versatil de microrganismos que pertenecen a diversas
familias y géneros, presentan una actividad 6ptima a un ORP por debajo de -100 mV,
temperaturas entre 28°C-38°C y pH entre 7 y 8 (Santini et al., 2010). En general las BSR
utilizan SO4> como aceptor de electrones para oxidar compuestos organicos e hidrogeno
(donadores de electrones), y producir HzS. A partir del H2S biogénico se forman los sulfuros

metéalicos, los cuales precipitan por ser altamente insolubles. El ion bicarbonato (HCOz)
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contribuye a la alcalinidad del sistema y amortigua los cambios de pH en el influente de las
aguas residuales (Gallegos-Garcia et al., 2008). El uso de sulfuro para formar precipitados de
sulfuros metalicos ha sido un éxito en el tratamiento de aguas residuales que contienen
metales. Sin embargo, una desventaja practica de la produccion de azufre en condiciones
anaerobias es que puede reaccionar y producir polisulfuros altamente toxicos, ademas algunas
BSR oxidan el sustrato de forma incompleta a acetato y CO». Algunas BSR pueden obtener
energia de la fermentacion de sustratos organicos en ausencia de SO4>, esta habilidad les
permite sobrevivir en reactores anaerobios bajo condiciones privadas de SO4".

Durante la degradacion anaerobia de la DQO la sulfato reduccion puede interferir con la
metanogénesis, esto ocasiona competencia por los sustratos, disminucion en la produccion del
CHya, asi como la inhibicion de grupos bacterianos por la presencia de H2S. Si se conocen los
requerimientos de un grupo especifico se pueden imponer condiciones selectivas que permitan
la proliferacién del grupo trofico deseado. Sin embargo esto no siempre es sencillo, fia
competencia entre BM y BSR puede ser dirigida utilizando las diferencias en sus propiedades
fisioldgicas. Por ejemplo alimentar un exceso de SO4% provocara la proliferacion de BSR.
Otra manera de seleccionar las bacterias deseadas es haciendo uso de los criterios del reactor,
por ejemplo las BSR tienen propiedades pobres de fijacion, por lo que una velocidad del
liquido elevada las eliminaria del reactor. Debido a que ambos tipos de bacterias tienen
constantes cinéticas y parametros de crecimiento comparables, tomaria un largo tiempo para

gue una especie predomine sobre la otra (Lens et al., 2002).

1.6.3 Bacterias Desnitrificantes

Diversos indculos de plantas de tratamiento de aguas residuales domesticas e industriales
pueden contener bacterias desnitrificantes. En la desnitrificacion, bajo condiciones
anaerobias, diversas fuentes de carbono acttan como donadores de electrones y reducen el
NOs™ a gas nitrogeno mediante la respiracion anoxica (Canto et al., 2008). Las bacterias
desnitrificantes forman parte del ciclo del nitrégeno y su proposito principal es metabolizar
6xidos de nitrégeno, con la asistencia de la enzima nitrato reductasa. La mayoria pertenece al
filo de las Proteobacterias y son facultativas. Estas bacterias pueden utilizar una gran variedad
de compuestos organicos como sustratos, sin embargo el metanol, etanol y acido acético son

los mas utilizados en la literatura (Park y Yoo, 2009). La desnitrificacion procede de manera
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escalonada, de tal modo que el NO3™ es reducido a NO2"y finalmente a N2, Los procesos mas

comunes de desnitrificacion son los siguientes:
Q) 2NO; +12H*+10e” —» N, + 6 H,0 (1.2)

b) NO; +2H*+2e~ - NO; + H,0 (1.3)
NO; +8H*+ 6e~ » NH] + 2 H,0

+ 1 + -
NH} - SN, +4H* +3e

Las bacterias desnitrificantes utilizadas en biotecnologia ambiental, son quimio6trofos que
pueden utilizar donadores de electrones organicos e inorganicos. Los que utilizan donadores
de electrones organicos son heterotrofos y estdn ampliamente distribuidos entre las
Proteobacterias, un grupo mas limitado de aut6trofos puede utilizar hidrdgeno y azufre.
Diversas interacciones entre BM y desnitrificantes pueden ocurrir en un sistema con cultivos
mixtos. En general se cree que la desnitrificacion ocurre con preferencia a la metanogénesis,
siempre que existan iones NOs™ en el medio (Lin y Chen, 1995). Tal es el caso de Barker
(1941), quien observo que la formacion de CH4 comenzd una vez que desaparecieron 1os NOs®
del sistema. EI ORP tiene una influencia significativa en la metanogénesis, ante la presencia
de oOxidos de nitrogeno el ORP aumenta, esto puede contribuir a la inhibicién de las BM,
aunque se sabe que no es la unica causa. La formacién de NO2 contribuye al fallo en la
produccion de CHa (Clarens et al., 1998). A pesar de que las BM y desnitrificantes pueden
competir por sustratos como el acetato, también puede existir sintrofia entre las bacterias
desnitrificantes productoras de hidrégeno y los metandgenos consumidores de hidrégeno
(Zellner et al., 1995).

1.7 Recuperacién de metales en reactores anaerobios con lodo granular

Para una implementacién exitosa de la tecnologia anaerobia se requieren altos niveles de
biomasa activa en el sistema, esto se consigue ya sea por inmovilizacion en portadores inertes
0 por auto-inmovilizacion de los microorganismos en agregados de lodos o granulos. Cada
granulo es una unidad funcional que comprende los diferentes microorganismos necesarios
para la degradacion metanogénica de la DQO. La granulacion puede ser iniciada por la

adsorcion y adhesion bacteriana a materia inerte, a precipitados inorganicos y/o entre si a
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partir de interacciones fisicoquimicas y asociaciones sintotréficas; estas sustancias sirven
como percusores iniciales para el crecimiento bacteriano posterior. Las bacterias filamentosas
tienen también un papel importante en la formacion de matrices que posteriormente incrustan
otras células, este es el caso de los reactores anaerobios de lecho de lodos de flujo ascendente
(UASB). La retencidon de una alta concentracion de biomasa activa, permite la aplicacion de
altas cargas organicas, esto facilita el uso de plantas de tratamiento de aguas residuales
econdémicas y compactas. La mayoria de estas instalaciones estan basadas en la formacion y
mantenimiento de lodos granulares con buena sedimentacion en el reactor (McHugh et al.,
2004).

La granulacion es lenta en este tipo de reactores y el lodo granular se puede disgregar
rapidamente bajo ciertas condiciones (Cresson et al., 2006). Mas de 1000 unidades UASB
estan siendo operadas en la actualidad alrededor de todo el mundo, particularmente para el
tratamiento de aguas residuales industriales provenientes de residuos de la industria del
azucar, de destilerias y cervecerias (Tiwari et al., 2006). Se han realizado diversos proyectos
para la recuperacion de compuestos a partir de lodo granular en reactores UASB. Lenz et al.
(2008) estudiaron la remocion de oxoaniones de selenio de aguas contaminadas (790
ug Se/L), tanto en condiciones metanogénicas como sulfato reductoras, con eficiencias de
remocién de selenio de 99% en condiciones metanogénicas y 97% en sulfato reductoras,
adicionalmente el selenio quedd retenido en la biomasa como selenio elemental y como
sulfuro de selenio respectivamente. Hoa et al. (2007) estudiaron la factibilidad de remover
plomo a través de un proceso de sulfato reduccion en un reactor UASB, la eficiencia de
remocion de la DQO fue de 78% y la remocion de SO4> de 50%, las eficiencias de remocion
de plomo (45-50 mg/L) fueron de entre 85% y 95%.

1.8 Recuperacién de metales en reactores de biopelicula con distintos tipos de soporte

Una biopelicula es un ecosistema microbiano asociado a una superficie viva o inerte, ésta
ocurre cuando las células planctonicas se adhieren a una superficie o sustrato, formando una
comunidad que excreta sustancias exopoliméricas para su proteccion. Los microorganismos
sufren diversos cambios durante su transicion de organismos plancténicos a células que son
parte de una comunidad compleja. Los microorganismos formadores de biopeliculas poseen

algunas ventajas sobre los microorganismos suspendidos como son: mayor persistencia dentro
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del sistema, mayores tasas de crecimiento, mayor incremento en la actividad metabdlica, y
mayor resistencia a la toxicidad. Su desarrollo implica cinco etapas: la adsorcion inicial de las
células a la superficie sdlida; la produccion de sustancias polimeéricas extracelulares; el
desarrollo temprano de la arquitectura de la biopelicula; maduracion y finalmente la
dispersion de las células individuales de la biopelicula (Fernandez et al., 2008). Su estructura
se ve afectada por una combinacidn de diversos factores como la disponibilidad de nutrientes,
la fuerza de atraccion entre la superficie y los microorganismos, la produccion de sustancias
exopoliméricas y su adhesion intracelular, el crecimiento de los microorganismos, la fuerza
de cizallamiento, la temperatura y el pH. Las biopeliculas son consideradas como el estilo de
vida predominante de los microbios en la mayoria de los ambientes (Ansari et al., 2012).
Pueden ser utilizadas en diversas aplicaciones como la purificacion de agua, tratamiento de
desechos, remediacion y remocién de contaminantes toxicos (Fernandez et al., 2008).
Dentro de una biopelicula pueden coexistir distintos ambientes, lo cual puede ser
aprovechado para conseguir por ejemplo una nitrificacion y desnitrificacion simultaneas;
ademas tienen costos energéticos y operacionales menores a los procesos con lodos
granulares, debido a que requieren reactores con menor volumen y su operacion es simple.
Los reactores de biopelicula no requieren un decantador para retener la biomasa ya que ésta
no es arrastrada por el paso del agua.

El tipo de soporte de la biomasa influye en la concentracion de lamismay en la carga organica
que se puede alimentar al reactor; se han utilizado como soporte chips de hierro, granulos
poliméricos sintéticos cubiertos con polvo de hierro, particulas de piedra pémez, cuentas
porosas de vidrio, polvo de carbon y minerales de silicato (Kaksonen y Puhakka, 2007).
Biopeliculas en diversos tipos de soporte han sido utilizadas para el tratamiento de aguas
residuales que contienen metales pesados, en general las biopeliculas que se desarrollan sobre
materiales porosos suelen ser mas estables y resistentes. Kaksonen et al. (2003) desarrollaron
una biopelicula sulfato reductora sobre un soporte de minerales de silicato en un reactor de
lecho fluidificado y en un reactor de manto de lodos, para el tratamiento de un agua residual
con SO4%, zinc y hierro. Sahinkaya y Gungor (2010) desarrollaron una biopelicula sobre
soportes de zeolitas en un reactor de lecho fluidificado y una biopelicula sobre un soporte de
particulas cuadradas de esponja en un reactor de lecho fluidificado inverso (LFI), para tratar

un agua residual sintética con Cuy Zn.
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De igual manera se han utilizado distintas configuraciones de reactores para la remocion de
metales pesados de aguas residuales. El reactor de lecho fijo por ejemplo, el cual consta de
uno o mas tubos empacados con particulas de catalizador para mejorar el contacto entre dos
fases en un proceso quimico. Kousi (2011) utiliz6 un reactor de lecho fijo y BSR para remover
hierro, zinc, cobre y niquel (100-200 mg/L) de un agua residual, con eficiencias de remocion
entre el 90-98%. Los reactores de lecho fluidificado evitan la canalizacion y obstruccion, al
fluidificar el soporte en el cual se forma la biopelicula por medio de una recirculacion. Se ha
reportado que este tipo de reactores retienen la biomasa y permiten altas transferencias de
masa y grandes velocidades de reaccion. Son adecuados para la remocion de metales, acidez
y SO4% de un agua residual debido a que la recirculacion diluye las concentraciones de la
alimentacion (Nagpal et al., 2000). Los reactores LFI, ademas de contar con las ventajas del
reactor de lecho fluidificado, permiten recuperar el metal del fondo del reactor separado de la
biomasa en una sola etapa. Gallegos-Garcia et al. (2008) utilizaron un reactor LFI con un
soporte de polietileno de baja densidad para el desarrollo de una biopelicula sulfato reductora,
alimentaron cantidades crecientes de Fe, Cd y Zn con eficiencias de precipitacion de 99.7%,
99.3% Yy 99.4% respectivamente, adicionalmente obtuvieron una eficiencia de remocion de la
DQO del 54%. Diversos estudios han demostrado la factibilidad de utilizar reactores UASB,

de lecho empacado, lecho fluidificado y LFI para la recuperacién de metales pesados.

1.9 Recuperacién de metales a partir de la reduccién del potencial éxido-reduccion por

bacterias anaerobias.

El ORP es una medida de la actividad de los electrones, indica ademas el equilibrio entre
especies oxidantes y reductoras, cuanto menor sea la cantidad de agentes oxidantes en el
medio, menor 0 mas bajo serd el ORP. La distribucion espacial de microorganismos aerobios
y anaerobios estd determinada principalmente por el ORP del ambiente. Los microorganismos
aerobios son metabolicamente activos a ORPS positivos, mientras que las bacterias anaerobias
solo pueden desarrollarse en ausencia de cantidades significativas de oxigeno (O2) y bajo
condiciones de ORPs muy reducidos. Algunas formas mueren cuando son expuestas al
oxigeno molecular libre en la atmosfera, aunque el grado de resistencia bajo estas condiciones

es variable (aerotolerancia).
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Cuando se tiene oxigeno en el medio, éste suele ser el receptor final de electrones durante la
respiracion, sin embargo segun disminuye la concentracion de oxigeno disuelto, se favorece
la reduccion de aceptores de electrones alternos, con ORP menor al de oxigeno (Stumm y
Morgan, 1996). Las poblaciones que integran una comunidad microbiana transferiran los
electrones provenientes de la oxidacion del sustrato al aceptor de electrones con el caracter
mas oxidante disponible. Es decir, seleccionaran de los aceptores de electrones disponibles
aquel que les permita mayor ganancia energética de la oxidacion del sustrato organico. En la
Figura 1.3 se observa que bajo condiciones anaerobias el NOz"es el aceptor de electrones mas
oxidante. Al agotarse, el SO4> se convierte en el aceptor de electrones. En consecuencia las
BM demuestran menor eficiencia de utilizacion y mayor demanda de consumo del sustrato
que las bacterias desnitrificantes y que las BSR, pero trabajan a ORPs menores. Si se tiene un
reactor anaerobio para el tratamiento de aguas residuales, las bacterias anaerobias se

encargaran de tener un ambiente con un ORP reductor (Eh<0).

g ™y
Aceptador de
electrones
RESPIRACION AEROBICARES:U] —( 02
= H,0
+450 — ~ NOg
(denitrificacién) ( o NO5-
N
150 — 7 S04
)
(reduccidn de sulfato) -
=  H,S
-250 — ( COz
(metanogénesis) > CH4
A S

Figura 1.3. Perfil vertical del potencial redox (mV) en sedimentos (Fuentes y Massol-Deya,
2002)

En sistemas naturales anaerobios, las condiciones reductoras estan ligadas a la actividad
microbiana de los sedimentos, y la combinacién de estos factores controla el destino de
diversos contaminantes. En algunos sistemas, las condiciones oxidantes o reductoras son

creadas para lograr la remediacion de sitios contaminados.
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Los microorganismos anaerobios llevan a cabo su actividad metabdlica a ORPs (-100 a -300
mV) en los cuales diversos metales pueden ser encontrados en su forma metalica. Existen
algunos estudios que han evaluado la remocion de metales pesados a través de procesos
bioldgicos, en donde el ORP tiene un papel importante. Tal es el caso de Couillard et al.
(1994), quienes estudiaron el efecto del ORP en la solubilizacion del cobre y zinc proveniente
de lodos residuales, en tanques de mezcla perfecta. Suzuki et al. (2014) estudiaron cdmo
diferentes condiciones redox pueden afectar la cinética de remocion de cobalto y zinc, de agua
de mareas a partir de sedimentos de manglares. Anderson y Lovley (2002) discutieron las
interacciones microbianas con el uranio, enfatizando las implicaciones de su reduccién. A
partir de los diagramas de Pourbaix (Seccién 1.4) se pueden tomar decisiones sobre
parametros a modificar para obtener el metal en el estado de oxidacién deseado, ya sea
mediante una modificacion del pH o una modificacién del ORP.

Pat-Espadas et al. (2014) realizaron pruebas en lote para estudiar los mecanismos
involucrados en la reduccion de Pd?* a Pd® mediante Geobacter sulfatorreducens, una vez que
el complejo de paladio interactud con la membrana celular ocurrié el paso de la reduccién y
el citocromo reducido entreg0 electrones para convertirse en oxidado, los analisis por MET y
difraccion por rayos X confirmaron la formacion de Pd® NPs con un didmetro promedio de
8.54 nm, la tasa de reduccion de Pd?* fue impulsada aplicando cantidades cataliticas de
mediadores redox.

La ventaja de utilizar BM en el tratamiento de aguas residuales que contienen Ag*, ademas
de la produccion de biogas, es que pueden disminuir el ORP a valores negativos, con lo cual
la Ag* puede transformarse a Ag®, mientras que las BSR precipitan la Ag* como AgzS que

requiere tratamientos posteriores para obtener Ag® (Vera, 1996).

1.10 Recuperacion de nanoparticulas metalicas por métodos bioldgicos

El término nanoparticula hace referencia a todo material o elemento con al menos una de sus
dimensiones en un rango de tamafio de 1 a 100 nm (Auffan et al., 2009). Las AgNPs son
ampliamente utilizadas debido a que poseen propiedades térmicas, eléctricas, Opticas y
bactericidas que las hacen indispensables en el desarrollo tecnoldgico.

Los métodos bioldgicos para la sintesis de nanoparticulas metalicas han tomado importancia

debido a que conllevan menores costos y son mas amigables con el ambiente que los métodos
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fisicos y quimicos. Entre la amplia gama de recursos bioldgicos disponibles en la naturaleza,
las bacterias procariotas han sido las mas investigadas para la sintesis de nanoparticulas
metéalicas, esto debido a su relativamente facil manipulacion. Bacterias como Pseudomonas
stutzeri, cepas de Lactobacillus, Morganella sp., y Plectonema boryanum han sido utilizadas
para la sintesis intracelular y extracelular de particulas finas de plata en rangos que van desde
1 hasta 200 nm (Thakkar et al., 2010).

En estudios de tratamiento de aguas residuales con metales pesados mediante digestion
anaerobia se han encontrado AgNPs tanto en el efluente como en el lodo granular (Chen et
al., 2012). Borja-Maldonado (2014) encontré AgNPs y Ag.S en el efluente de un reactor LFI,
utilizado para el tratamiento de un agua residual con SO4* y Ag* por medio de una biopelicula
sulfato reductora. Esto demuestra la posibilidad de utilizar el método de digestion anaerobia
no solo para la recuperacion de metales, sino también para la sintesis de nanoparticulas

metalicas.

1.11 Caracterizacién de la comunidad microbiana en cultivos anaerobios

En el proceso de degradacion anaerobia de la DQO la biodiversidad es muy compleja, tanto,
que se han reportado mas de 130 especies en un digestor anaerobio (Magaly et al., 2003).
Debido a esto, es de interés establecer la identidad de los grupos fisiologicos presentes en el
lodo granular y/o en la biopelicula utilizada en un reactor anaerobio, con la finalidad de
identificar las principales especies responsables por la degradacion de la DQO, la reduccion
de los iones metalicos, la disminucion del ORP, entre otras. Ademas es importante identificar
las bacterias presentes para un mejor entendimiento y optimizacion de la actividad metabolica
de los diferentes grupos troficos, para la operacion exitosa de los bioreactores anaerobios
(Keyser et al., 2007).

Es posible sacar conclusiones en relacion con la morfologia de una bacteria, examinando una
lamina que fue sometida a un proceso de tincion diferencial. Estos criterios morfoldgicos
forman parte de las primeras etapas del proceso de identificacidn bacteriana, tal es el caso del
método de tincion de Gram que permite diferenciar a las bacterias gram-positivas de las gram-
negativas, caracteristica ligada a la estructura de su envoltura celular. Actualmente adquiere
mayor importancia el uso de métodos basados en biologia molecular que a partir de

procedimientos y reactivos permiten detectar determinadas secuencias de ADN que son
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propias de un determinado agente microbiano. Uno de los mas utilizados es el PCR (reaccion
en cadena de la polimerasa, por sus siglas en inglés), que permite aumentar la cantidad de
ADN a niveles detectables. Este proceso consta de cuatro etapas que se repiten: 1) Separacion
de las cadenas de ADN, 2) Adicion de cadenas cortas de cebadores o primers que se unen por
complementariedad de bases a cada una de las cadenas del fragmento de ADN que se desee
amplificar, 3) Disminucidn de la temperatura para que los primers hibridicen con las cadenas
de ADN de la muestra problema y 4) Adicién de la ADN polimerasa para que tenga lugar la
sintesis de la cadena complementaria. Esto permite la duplicacion de la region del ADN
deseada. Una vez que se amplifican las secuencias, se detectan por electroforesis o sondas de
ADN, y posteriormente se realizan analisis comparativos de la secuencia con bases de datos
de ADN para identificar a los microorganismos (Hadidi y Candresse, 2003).

Como alternativa existe la pirosecuenciacion, tecnologia que permite determinar secuencias
de ADN a gran escala, aplicable a genomas completos mediante luminiscencia. Esta basado
en la monitorizacion a tiempo real de la sintesis de ADN y es una técnica en la que todos los
pasos se realizan “in vitro”. La posibilidad de automatizar y paralelizar el proceso de
secuenciacion que ofrece esta técnica es una de sus principales ventajas frente a otros métodos
de secuenciacion, pues permite la secuenciaciéon de grandes cantidades de ADN en menos
tiempo que otras técnicas y con un coste menor (Ahmadian et al., 2006).

1.12 Justificacion

Existe una demanda creciente para el tratamiento de aguas residuales que ha conducido al
desarrollo de nuevas tecnologias para su purificacion, siendo de particular importancia las
aguas que contienen metales pesados debido a su persistencia en el ambiente (no son
biodegradables) y a que diversos iones metalicos son toxicos o cancerigenos. Frente a
regulaciones cada vez mas estrictas, los metales pesados son actualmente contaminantes
prioritarios. Entre estos metales se encuentra la plata, la cual es vertida a los cuerpos de agua
a través de diversas actividades antropogénicas.

Este proyecto representa una alternativa para el tratamiento de aguas residuales que contienen
plata mediante la utilizacion de bacterias anaerobias que degradan sustratos organicos como
parte de su metabolismo, dicho proceso presenta ventajas frente a los procesos fisicoquimicos

comunes como son una baja produccion de lodos y menores costos. Por medio de esta
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investigacion se pretende desarrollar un método econémicamente viable que permita no solo
disminuir los contaminantes del agua residual, permitiendo su reutilizacion, sino también la
recuperacion de AgP que tiene multiples aplicaciones. Este proceso se basa en la reduccion de
Ag"' a su estado elemental por medio de la reduccién del ORP, tomando en cuenta que las
bacterias anaerobias trabajan en rangos de ORP negativos.

Estudios anteriores reportan la factibilidad de recuperar sulfuros metalicos a partir de BSR,
sin embargo la precipitacion de sulfuros metalicos tiende a formar precipitados coloidales que
causan algunos problemas de separacidn ya sea en los procesos de filtracién o sedimentacién.
Este proyecto pretende evaluar la recuperacion de AgP en un reactor LFI, favoreciendo el
crecimiento de BM; evitando asi procesos posteriores para separar el metal del azufre. Este

proceso presenta ventajas no solo ambientales, sino también econémicas.
1.13 Objetivo

El objetivo principal de esta investigacion es evaluar la reduccion de Ag* a Ag® proveniente
de un agua residual sintética a partir de una biopelicula anaerobia formada en un reactor
LFI. Esto con el fin de desarrollar un proceso econémicamente viable para la recuperacion

del metal y la reutilizacion del agua.

1.14 Estructura de la tesis

La tesis esta dividida en 7 capitulos, los cuales se describen a continuacion:

En el capitulo 1 se presenta el origen de la plata, sus caracteristicas quimicas y fisicas, su
toxicidad y normatividad, asi como los procesos biologicos para su
recuperacion e identificaciobn de microorganismos a partir de pruebas
bioquimicas.

En el capitulo 2 se describe la metodologia general aplicada en el desarrollo del trabajo
experimental.

En el capitulo 3 se presentan los resultados obtenidos de las pruebas en lote donde se expuso
a un lodo granular y una biopelicula anaerobia a diferentes concentraciones
de Ag*, con lafinalidad de evaluar si dicho metal puede llegar a causar algun
efecto tdxico sobre ellas, asi como evaluar la maxima concentracion de Ag*

que pueden soportar.

20



Capitulo 1.Introduccion

En el capitulo 4 se presenta el desempefio de un reactor LFI para la reduccion de Ag* a Ag’,
en una sola etapa a partir de una biopelicula anaerobia. Y se presenta la
identificacion de los diferentes tipos de microorganismos adheridos al
soporte a partir de pruebas de biologia molecular.

En el capitulo 5 se presenta la posible aplicacion de las AgNPs biogénicas para su utilizacion
como antibacteriano sobre Escherichia coli y Staphyloccocus aureus.

Finalmente, en el capitulo 6 se presentan las conclusiones y recomendaciones generales de la

investigacion realizada en esta tesis.

21



Capitulo 2.Metodologia

CAPITULO 2. METODOLOGIA

2.1 Reactor de lecho fluidificado inverso

Se utilizd un reactor LFI a escala laboratorio (Figura 2.1), el cual est4d formado por una
columna de poliacrilico de 47 cm de longitud y 4 cm de diametro, con un fondo conico de 7
cm de longitud y 4 cm de diametro, la columna tiene un volumen de 725 mL. El reactor fue
alimentado (A) por la parte superior de la columna (B) con una bomba peristaltica (F), la
solucion de AgNOs y el medio mineral se alimentaron por separado para evitar la
precipitacion de la Ag* con los iones presentes en el medio. Se utilizé una bomba (G) para
la recirculacion, la cual permitio fluidificar la biopelicula (C) que se encontraba suspendida
en la parte superior del reactor. Junto a la columna se coloco un separador trifasico o bulbo
(D), para separar las fases sélida, liquida y gaseosa, y nivelar el flujo del reactor, el cual
contenia una salida para recuperar el efluente tratado (E). EI fondo conico del reactor

permitio recuperar la plata sedimentada.

Figura 2.1. Reactor de lecho fluidificado inverso.
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El volumen total del reactor, incluyendo el bulbo, mangueras, lineas de alimentacion y
recirculacion fue de 1,120 mL,; este reactor fue operado de manera continua a temperatura
ambiente (18-28°C), con un TRH de un dia.

2.2 Inéculo

El reactor LFI fue inoculado con 60 mL de lodo granular proveniente de la planta de
tratamiento de agua residual de Ricolino de la ciudad de San Luis Potosi, México; el cual fue
previamente adaptado a condiciones metanogénicas en un reactor UASB. La biopelicula se
desarroll6 sobre 100 mL de soporte de polietileno de baja densidad (con un didmetro de 0.05
a 0.6 mm) y densidad aparente de 400 kg/m?, el cual fue fluidificado por medio de una
velocidad de recirculacion de 200 mL/min, hasta alcanzar una expansion de
aproximadamente el 40% de la altura total del reactor. EI material de soporte fue previamente
lijado, hidratado y acondicionado con 0.2 g/L de extracto de levadura y 0.2 g/L de peptona
de caseina durante 48 horas, para favorecer la formacién de la biopelicula mediante la

adhesion de los microorganismos al soporte.
2.3 Medios de cultivo

2.3.1 Medio mineral para el reactor LFI

El reactor se aliment6 diariamente con medio mineral basal con la siguiente composicién
(9/L): (0.43) CH3COONHyg, (0.015) CaCl2.2H.0, (0.2) KH2POy4, (0.12) MgS04.7H20, (0.34)
KNOs, (0.02) extracto de levadura y 1 mL/L de solucion de elementos traza. Como donador
de electrones se utilizdé 1 g DQO/L a partir de una mezcla de etanol y acetato con proporcion
80:20. El pH del medio se ajusto a 6.5 con NaHCO3, debido a que las BM trabajan a pH

cercano al neutro y para asegurar la solubilizacion de los metales.

2.3.2 Solucién de elementos traza

La solucién de elementos traza tenia la siguiente composicion (g/L): (1.50) FeCl,.4H260,
(0.10) MnCl2.4H20, (0.50) EDTA, (0.062) H3BOs, (0.07) ZnCl;, (0.036) NaM004.2H20,
(0.04) AICI3.6H20, (0.024) NiCls.6H-0, (0.07) CoCl2.6H-0, (0.020) CuCl2.2H20, 1 mL de

HCI al 36%, (0.10) Na.SeOz y (0.50) de rezasurina como indicador de condiciones redox.
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2.3.3 Medio mineral basal para la actividad metanogénica

El medio mineral basal para determinar la actividad metanogénica especifica (AME) tenia la
siguiente composicion (g/L): (0.70) NaH2PO4.H20, (0.6) KoHPO4, (0.13) MgS04.7H0,
(0.4) CH3COONHq4, (0.006) CaCl2.2H20, (0.02) extracto de levadura'y 1 mL/L de solucion

de elementos traza. El pH del medio se ajusta a 6.5 con bicarbonato de sodio (NaHCO:s).
2.4 Actividad metanogénica especifica

La AME permite cuantificar la maxima capacidad de produccion de CHa4 por el grupo de
microorganismos metanogenicos presente en los lodos anaerobios, es utilizada para
monitorear la calidad del lodo en reactores anaerobios y para determinar la carga organica
méaxima que puede aplicarse a un sistema. Se define como la velocidad de produccion de
CHjs del lodo granular o de la biopelicula, expresado como DQO, bajo condiciones 6ptimas
y con respecto a la biomasa adherida al soporte (SV1) o al contenido de sélidos suspendidos
voléatiles (SSV) en el lodo granular (g DQO-CH4/g SSV-dia) (Gallegos-Garcia et al., 2008).
Este procedimiento se realizd tanto para el lodo granular como para la biopelicula. Las
pruebas se realizaron en botellas seroldgicas de 60 mL. Cada botella contenia 40 mL de
medio mineral basal (Seccion 2.3.3), con 1 g de DQO/L de etanol como sustrato. A cada
botella se le afiadieron (0, 50, 100, 500, 1000 o 2000 mg/L de Ag") como AgNQs, y el pH
del medio se ajustd a 6.5 con bicarbonato de sodio (NaHCO3). Se adiciond 1 g SSV/L de
lodo granular o 5 mL de biopelicula extraida del reactor LFI, de acuerdo con lo que se
quisiera monitorear. Las botellas se sellaron con tapones de hule y anillos de aluminio, para
equilibrar la fase gaseosa de las botellas a la presidn atmosférica se elimin6 el exceso de gas
de la botella mediante una aguja conectada a una manguera cuyo extremo se encontraba
sumergido en un recipiente con agua. Las botellas se incubaron a 30°C y los ensayos se
realizaron por duplicado, incluyendo un control sin la adicion de sustrato para corregir la
produccion de CH4 enddgena.

El volumen de CH4 producido se cuantificd dos veces al dia, siempre a la misma hora, hasta
que la AME permanecid constante. Para ello se utilizé una botella con solucion de NaOH al
3% colocada boca abajo, la cual se conectd mediante una aguja con una manguera a la botella

seroldgica, esto permitié que el biogas producido en la botella desplazara el NaOH a una
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probeta graduada que media los mL producidos (Figura 2.2). La AME se calcul6 con la
pendiente obtenida al graficar el volumen de CH4 producido con respecto al tiempo, dividida
entre la concentracion de SVI de la biopelicula o entre la concentracion de SSV del lodo
granular contenido en la botella.

Botella

4 —{ NaOH 3%

! (‘ Biogas

Probeta

.graduada
Botella con

bacterias
anaerobias

s \

Figura 2.2. Ensayo de actividad metanogénica especifica.

2.4.1 Velocidad de produccién de CH4

Las cinéticas de produccion de CHs de las BM en sistemas en lote, siguen una curva
caracteristica similar a la del crecimiento microbiano. Esta curva esta constituida por tres
fases: la de retardo, otra exponencial y una estacionaria. Dichas curvas caracterizadas por
forma de S, permiten establecer la méxima tasa de cambio o velocidad de produccion de CHy
entre la fase de retardo y el estado estacionario. Para calcular la tasa de cambio, los datos
experimentales se ajustaron con el modelo de crecimiento sigmoidal de Gompertz que ha
sido ampliamente utilizado para crecimiento poblacional, esto mediante el software Origin.
Este modelo considera las tres fases de crecimiento, permitiendo disminuir el error y la
incertidumbre de célculo de otros modelos; ha sido utilizado en procesos de fermentacion,
en la industria alimenticia y en biotecnologia ambiental (Labastida, 2007). EI modelo de
Gompertz que representa la produccion de CHa en funcion del tiempo puede ser representado

por la siguiente expresion:
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y — ae_e(—k(x—xc)) (20)
2.5 Desempefio del reactor LFI

El desempefio del reactor LFI se monitored 3 veces por semana durante su periodo de
operacion, tomando muestras del afluente y del efluente para determinar las concentraciones

de DQO y Ag*, la alcalinidad y pH producidos en el sistema, y la disminucién del ORP.
2.6 Analisis

2.6.1 Demanda quimica de oxigeno

La DQO es un parametro importante para determinar la cantidad de contaminacion organica
en el agua, se define como una medida del equivalente de oxigeno del contenido de materia
organica de una muestra que es susceptible de ser oxidado. La determinacién de la DQO
debe realizarse rapidamente después de la toma de muestras para evitar la oxidacion natural.
El anélisis de DQO se determino por el metodo de reflujo cerrado, se utilizaron 2 mL de
muestra previamente filtrada para eliminar los solidos (APHA, 1998). En este método se
utiliza dicromato de potasio como agente oxidante y Ag»S como catalizador, con el propdsito
de cuantificar la muestra oxidada; una vez agregados dichos quimicos, la muestra se coloc6
en un digestor a una temperatura de 150°C por 2 horas en tubos de vidrio cerrados marca
HACH. La concentracién de DQO se midio en un espectrofotdometro UV visible (HACH
modelo DR/4000) a una longitud de onda de 600 nm, la absorbancia leida se relaciond con
la cantidad de DQO presente en la muestra mediante una curva de calibracion estandar de 0
a 1 g DQOJ/L. Estos ensayos se realizaron por duplicado y se incluyé un control con

Unicamente agua destilada.

2.6.2 Alcalinidad y pH

Para determinar el pH y la alcalinidad se tomé una muestra de 20 mL del efluente del reactor.
El pH se midi6 con un potenciometro marca HANNA modelo hi 223m equipado con un
electrodo, el cual fue previamente calibrado con soluciones buffer de pH 4.0 y 7.0. La

alcalinidad se determind titulando los 20 mL de la muestra con acido clorhidrico (HCI) 0.1

26



Capitulo 2.Metodologia

M, se llevo hasta un pH de 5.8 para cuantificar la alcalinidad por bicarbonato (mg CaCOs/L),
y posteriormente hasta un pH de 4.3 para determinar la alcalinidad por acidos grasos
volatiles. (APHA, 1998).

2.6.3 Potencial 6xido-reduccién

La medicion del ORP se realiz6 con un potenciometro equipado con un electrodo de
potencial marca Cole-Parmer modelo Oakton lon 700, para ello se tomé la muestra de un
lado de la columna del reactor y se midié inmediatamente, sin permitir la entrada de oxigeno

en la muestra para evitar interferencias en los resultados.

2.6.4 Determinacion de solidos suspendidos voltiles y s6lidos volatiles inmovilizados

Los SSV, solidos suspendidos totales (SST) y solidos suspendidos fijos (SSF) en el lodo
granular se determinaron por el método gravimétrico de acuerdo con el método estandar
(APHA, 1998). Se utilizaron cépsulas de porcelana a peso constante, a las cuales se les
agregaron entre 2 y 3 gramos de lodo granular, los SST se midieron después de secar las
capsulas en la estufa a 102°C durante 12 horas, los SSF se determinaron después de estar 30
minutos adicionales en la estufa a 550°C, tiempo en el cual se calcina el residuo seco. Los
SSV se calcularon mediante la diferencia entre los SST y los SSF.

La cantidad de solidos volatiles adheridos al soporte se determinaron por gravimetria, de
acuerdo con el método estandar (APHA, 1998), estos se reportan como masa de solidos
volatiles inmovilizados (SVI) por volumen de soporte (g SVI/Ls). La biopelicula utilizada
para la AME en las botellas serolégicas, se desprendi6 del soporte al colocar las botellas con
biopelicula y agua desionizada sin el anillo de aluminio en un bafio sénico. Una vez
finalizada la sonicacidn, se sustrajo el liquido de la botellas y se filtrd a vacio, haciendo pasar
el liquido por un filtro de fibra de vidrio de 0.1 mm de tamafio de poro colocado sobre un
crisol gooch a peso constante. Este procedimiento se repitid hasta que el soporte quedo
completamente limpio. Los crisoles se secaron en la estufa a 105°C durante 1 hora y se

calcinaron en la mufla a 550°C para determinar los gramos de SVI por litro de soporte.
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2.6.5 Eficiencia de remocién de nitratos

La medicion de la remocion de NOs™ se realizo por medio del método normalizado para el
analisis de aguas potables y residuales (APHA, 1998), las cantidades iniciales se obtuvieron
de forma estequiométrica a partir de la cantidad de Ag* afiadida a cada botella como AgNO3
(por cada 107.87 g de Ag" se tienen 62 g de NO3’), los datos se muestran en la Tabla 2.1

Tabla 2.1 Concentracion inicial de NO3™ en cada botella.

lones Concentracion mg/L
Ag* 50 100 500 1000 2000
NOs 28.7 575 287.4 574.8 11495

2.7 Caracterizacion del efluente

Se determind la concentracion de Ag* en el efluente con un potenciémetro equipado con un
electrodo de ion selectivo de plata marca Cole-Parmer modelo Oakton lon 700, la muestra
se cubrié con papel aluminio para evitar que la Ag" se oxidara con la luz para evitar
interferencias en la lectura. La concentracion de metales en solucion se determind ademas
con un espectrofotobmetro de absorcion atobmica marca Varian spectra AA220, utilizando

soluciones estandar de Ag".

2.8 Caracterizacion del residuo recuperado: microscopia electronica de barrido y

microscopia electronica de trasmision.

El precipitado metalico se caracterizé por microscopia electronica de barrido (MEB), las
muestras se observaron y analizaron en un microscopio electrénico marca JEOL modelo
JSM-6610lv, equipado con un espectrémetro de rayos-X por dispersion de energia (EDAX),
para ello se colocaron en un porta-muestras de aluminio recubierto con oro. Las micrografias
se realizaron con el uso de un detector de electrones disperso a 20 kV. El efluente del reactor

fue caracterizado por microscopia electronica de transmision (MET) a 100 kV, en un
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microscopio marca JEOL modelo JEM-1230 equipado con EDAX, para el analisis se utilizd

una rejilla de cobre.

2.9 Caracterizacion de la biopelicula

2.9.1 Extraccion de ADN de la biopelicula anaerobia

El ADN aislado tiene un alto nivel de pureza que permite obtener una amplificacion PCR
exitosa de los organismos de una muestra. Para el aislamiento del ADN genémico de la
biopelicula anaerobia se utilizd el kit de extraccion Powersoil @DNA (Mobio, USA), de
acuerdo con las instrucciones del fabricante. Para confirmar la extraccion del ADN se utilizo
electroforesis en gel de agarosa; para ello se pesaron 1.5 g de agarosa y se disolvieron en 100
mL de buffer TAE 1x, la solucion se introdujo al microondas por dos minutos, se enfrio y
posteriormente se le afiadieron 0.4 ul de SYBR®Safe, una vez hecho esto se dejo solidificar.
A continuacion se afiadieron 4 ul del ADN extraido y el gel se corrié a 90 V durante 20
minutos. El gel se analizo en el transiluminador y fotodocumentador Gel Doc™ XR* System
con Image Lab Software (Bio-Rad, USA).

2.9.2 Reaccidn en cadena de la polimerasa

La PCR se ha realizado para detectar una gran variedad de organismos incluyendo bacterias,
hongos, algas y actinobacterias. Para la amplificacion bacteriana y archaea 16S (V3-V4), se
utilizaron 1 uL de los primers 342F y 806R, 12.5 uL de DreamTaq ADN polimerasa, 0.5 uL
de buffers P1y P2, 9.5 uL de H20, 1 uL de albumina de suero bovino (2mg/mL) y 1 uL de
ADN. La amplificacion comienza con la etapa de desnaturalizacion, la cual se llevo a cabo
a 95°C por 30 segundos, posteriormente se ejecutaron 25 ciclos de desnaturalizacion a 95°C
por 30 segundos, hibridacion a 55°C por 30 segundos y extension a 72°C por 15 segundos.
Por ultimo se realizé la extension final a 72°C por 7 minutos, para asegurar que cualquier
ADN de cadena simple restante fuera totalmente ampliado; estas operaciones se realizaron
en un termociclador Veriti™ de 96 pocillos (Applied Biosystems, USA), y se analizaron por

electroforesis en un gel de agarosa al 1.5% a 90V por 20 minutos.
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2.9.3 Pirosecuenciacién

El ADN aislado se utiliz6 para la identificacion de microorganismos mediante
pirosecuenciacion, un método de secuenciacion automatica. Se basa en la deteccion en
tiempo real de la sintesis de ADN por bioluminiscencia, utilizando una cascada que tras la
incorporacion de un nucledtido arroja una sefial luminosa detectable, el sistema de deteccion
se basa en la liberacion de pirofosfato liberado cuando un nucléotido es introducido en la
hebra de ADN. La sefial se puede conectar cuantitativamente al nimero de bases afiadidas
para obtener la secuencia, posteriormente ésta se compara con una base de datos para
identificar las especies bacterianas.

La pirosecuenciacion se realizo en el laboratorio EcoBioTec del centro CIIMAR (Centro de
Investigacion Marina y Ambiental) en la Universidad de Porto en Portugal. Para ello se
utilizd SILVANgs analysis pipeline (Quast et al., 2013), un servicio de analisis de datos que
se dirige principalmente al analisis en gran escala de subunidades pequefias y grandes
(LSU/SSU), ARN ribosomal (rRNA), proyectos de secuenciacion de identificacion de genes
y estudios de metagenoma. El procesamiento de los datos se llevé a cabo en cinco médulos
basicos que fueron: alineacion, control de calidad, dereplicacion, agrupacion y clasificacion;
haciendo uso de las siguientes herramientas: SINA para la alineacion de secuencias (Pruesse
et al., 2012), CD-HIT para el agrupamiento de las secuencias (Li y Godzik, 2006), BLAST
para la clasificacion (Camacho et al., 2009) y KRONA para la visualizacién de los resultados
(Ondov et al., 2011).

2.10 Sintesis y actividad antibacteriana de nanoparticulas de plata biogénicas.

2.10.1 Biosintesis y caracterizacion de las nanoparticulas de plata

Para la sintesis de las AgNPs se tomaron 100 mL de liquido proveniente del reactor tras un
TRH de 1 dia, el cual tenia un valor de ORP de -380 mV y pH de 7.3. Al liquido del reactor
se le agreg6 una solucién acuosa de AgNO3, lentamente y con agitacion, hasta alcanzar una
concentracion de 2.5 mM de Ag*. Para la sintesis se utilizaron botellas selladas a las cuales
se les elimind el exceso de gas mediante una aguja conectada a una manguera, cuyo extremo
se encontraba sumergido en un recipiente con agua; la reaccion se llevo a cabo durante 24

horas, en ausencia de luz, a temperatura ambiente y con agitacion a 120 rpm para asegurar
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la reduccion completa de los iones Ag*. Una vez finalizada la sintesis, la suspension se
centrifug6 a 12 000xg por 1 horay las nanoparticulas se resuspendieron en agua desionizada,
esto se realizd por duplicado. La concentracion de las AgNPs sintetizadas se determino por
espectroscopia de absorcion atomica (AAS) en el Laboratorio Nacional de Energia y
Geologia (LNEG) del Gobierno de Portugal, en la ciudad de Porto. Las AgNPs sintetizadas
fueron caracterizadas por espectroscopia UV-Visible en celdas de cuarzo, MEB y MET con
la finalidad de visualizar el tamafio y forma de las nanoparticulas. En MET las muestras se
prepararon agregando una gota de la solucion con AgNPs en una gradilla de cobre recubierta
de carbon, el microscopio se operd a un voltaje de 100 kV. Antes de utilizar las AgNPs en
las pruebas antibacterianas, la solucién se filtré con filtros de jeringa (Whatman, UK) de 0.25
um con la finalidad de eliminar cualquier residuo que pudiera interferir en los resultados. La
solucién con AgNPs se almacené en frascos &mbar, lejos de la luz a 4°C y otra parte fue

liofilizada en el Instituto de Metalurgia de la Universidad Autonoma de San Luis Potosi.

2.10.2 Actividad antibacteriana de las nanoparticulas de plata biogénicas

2.10.2.1 Cepas bacterianas

Para evaluar la actividad antibacteriana de las AgNPs se utilizaron dos tipos de bacterias
Escherichia coli CECT 434 (gram-negativa) y Staphylococcus aureus CECT 976 (gram-
positiva), las cuales fueron tomadas de cultivos de una noche en matraces de 250 mL con
100 mL de caldo Mueller-Hinton (MHB, Merck, Alemania), incubadas a 30°C a 150 rpm
(AGITORB 200 ICP, Portugal). Las cepas bacterianas, el material y los reactivos utilizados
para las pruebas antibacterianas fueron proporcionados por el Laboratorio de Ingenieria de
Procesos, Ambiente, Biotecnologia y Energia (LEPABE) de la Universidad de Porto, en
Portugal. E. coli y S. aureus son cepas que han sido cominmente utilizadas como cepas
rutinarias de control de calidad y como referencia para pruebas antimicrobianas y de

resistencia bacteriana (Borges et al., 2014).

2.10.2.2 Concentracién minima inhibitoria y concentracién minima bactericida

La concentracion minima inhibitoria (CMI) fue determinada por el método de microdilucion

en caldo (Borges et al., 2013). La suspensién bacteriana se obtuvo a partir de las bacterias
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cultivadas durante una noche en medio Mueller-Hinton, éstas se ajustaron a una densidad
Optica de 0.1 a una longitud de onda de 610 nm en un espectrofotometro UV-Visible (VWR®
V-1200, USA). Se utilizaron placas de microtitulacion de 96 pocillos para cada bacteria, a
los pocillos se les afiadid suspension bacteriana (180 L) y solucion de AgNPs (20 uL). Para
los experimentos se utilizaron distintas concentraciones de AgNPs biogénicas (entre 1.5y 25
Mg/L), con la finalidad de encontrar la minima concentracidon que puede causar inhibicién en
el crecimiento de los microorganismos. Se incluyé un control negativo (medio MH sin
bacterias) para descartar contaminacion y un control positivo (suspension bacteriana sin
nanoparticulas) como referencia del crecimiento bacteriano. Las placas de microtitulacion se
incubaron durante 24 horas a 30°C en agitaciéon a 150 rpm. Se midié la absorbancia a 610
nm en un lector de microplacas (Synergy™ HT, Biotek, USA) a las 0 horas y a las 24 horas
para comparar el crecimiento bacteriano entre el control y los tratamientos con AgNPs. La
CMI fue determinada como la menor concentracion de AgNPs en la cual no se observo
crecimiento bacteriano. Todos los experimentos se realizaron por triplicado para cada
bacteria y condicion. Para determinar la concentracidn minima bactericida (CMB) se
tomaron 10 pL de cada pocillo donde se inhibi6é el crecimiento bacteriano durante la
determinacion de la CMI y se colocaron en placas de agar (PCA) a 30°C por 24 horas sin
agitacion, la CMB se definié como la minima concentracion de AgNPs en la cual no hubo
formacion de colonias en medio sélido, es por tanto aquella concentracién donde se inhibid
al menos el 99% del crecimiento microbiano. Con este método se evaluo también la
interaccion entre las AgNPs y un antiséptico, peréxido de hidrégeno (H20.), al utilizarlos
simultdneamente en S. aureus. El H2O2 es un antiséptico general cuyo mecanismo de accion
se debe a sus efectos oxidantes ya que produce radicales oxidrilo y radicales libres que
pueden atacar los lipidos y proteinas de las membranas celulares de los microorganismos. El
objetivo de esta prueba fue observar si al combinar estas sustancias se incrementa su
capacidad para inhibir y matar bacterias en comparacion con el efecto que tiene cada
sustancia por separado. Para ello se determind la CMI de las AgNPs y del H202 de manera
individual para S. aureus, a partir de estos valores se realizaron diluciones y se coloc6 el 10%
de la CMI de las AgNPs con el 10% de la CMI del H20; en relacion 1:1, posteriormente el
20%, 30% y asi sucesivamente hasta colocar 80% de la CMI de ambas sustancias en los

pocillos de la microplaca, y se procedio a determinar la nueva CMI. Posteriormente se
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tomaron 10ul de aquellos pocillos donde no se observd crecimiento bacteriano para
determinar la CMB. Esto se realiz6 para comprobar si su interaccion permite disminuir la

cantidad de AgNPs y H,O2 necesaria para causar dafios en las bacterias.

2.10.2.3 Formacion de biopeliculas de Escherichia coli y Staphylococcus aureus

Las biopeliculas fueron desarrolladas de acuerdo con el método para placas de
microtitulacién modificado por Stepanovic et al. (2000). Para cada bacteria se llenaron al
menos 16 pocillos de la placa de microtitulacion de 96-pocillos con 200 pL de suspension
bacteriana, formada a partir de cultivos batch de una noche en MHB, la cual fue ajustada a
una densidad de 1x108 células/mL. La microplaca fue incubada por 24 horas a 30°C y 150

rpm. Se incluyeron pocillos de control negativos con MHB sin suspension bacteriana.

2.10.2.4 Actividad de control de biopeliculas de Escherichia coli y Staphylococcus aureus

Se utilizaron cultivos de una noche con medio Mueller-Hinton (1x108 células/mL) que se
afiadieron a microplacas de titulacion durante 24 horas para la formacién de biopeliculas.
Posteriormente el medio fue removido y las biopeliculas expuestas a las AgNPs durante 1
hora, a la CMI, 2CMI y el 100% de la solucién de AgNPs. De acuerdo con Simdes et al.
(2010) esto permite evaluar la capacidad de las AgNPs para remover e inactivar biopeliculas
de E. coli y S. aureus. Para su andlisis las biopeliculas fueron raspadas y diluidas en solucion
salina (10°%-10®), la cultivabilidad de las células de las biopeliculas fue evaluada en PCA. Se
contd el nimero de unidades formadoras de colonias (UFC) para platos con >10 y <300
colonias. El total de UFC por muestra se determind tras incubar los platos de agar durante
una noche a 30°C, corrigiendo el conteo de colonias por el factor de dilucion. Los resultados
fueron expresados como la reduccion logaritmica, definida como el logio negativo del
cociente del nimero de UFC/células viables, antes y después de la exposicion a las AgNPs.
Una reduccion logaritmica positiva representa una disminucion en el nimero de UFC. Para
evaluar el efecto que tienen las AgNPs sobre biopeliculas mas maduras, se realizé el mismo
experimento sobre biopeliculas de E. coli y S. aureus de 72 horas. Se realiz6 también la
evaluacion del control que tienen las AgNPs sobre biopeliculas mixtas (50% E. coli y 50%
S. aureus) para observar si la interaccion entre ambas cepas tiene algin efecto sobre la

actividad antibacteriana de las AgNPs, en comparacion con las biopeliculas puras.
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2.11 Calculos

2.11.1 Eficiencia de remocién de DQO

. DQO -DQO
% Remociéon de DQO = ( afh;zl;e eftuente) \ 10
afluente

2.11.2 Actividad metanogénica especifica

m

Actividad Metanogénica Especifica (AME) = VarSVInfe
B* *

Donde:

m= pendiente de la tasa de produccién de CH4 (L/d)

V= volumen de liquido en la botella (L)

SVI=concentracion de solidos volatiles inmovilizados (g SVI/Ls)
fc= factor de conversion de CHs a DQO= 0.35 L CH4/ g DQO

2.11.3 Velocidad méxima de produccién de CH4 (modelo de Gompertz)

Tmax = 0.386Ak

Donde:

rmax= Velocidad maxima de produccion de CHs (mL/h)
A= maxima concentracion de CH4 producido (mL)
k= constante cinética de primer orden

2.11.4 Determinacion de la alcalinidad

CaC03 _ VpHs75*EQ*N

Alcalinidad por
Vm
Alcalinidad total = 22450
Vm

Donde:
VpHs.75 = mL de HCL gastados para obtener un pH de 5.75
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VpH43=mL de HCL gastados para obtener un pH de 4.3
EQ= peso equivalente de el bicarbonato (50, 000 eq.)
N= normalidad del HCI

VVm= volumen de la muestra (mL)

2.11.5 Calculo de los so6lidos suspendidos totales, fijos vy volatiles

Solidos suspendidos totales (SST) = BX;A
Solidos suspendidos fijos (SSF) = CX;A
Sélidos suspendidos volatiles (SSV) = BX;C
Donde:
A= Peso constante de la capsula (g)
B= Peso de la capsula con el residuo seco (g)
C= Peso de la capsula con el residuo calcinado (g)
X= Peso del lodo colocado en la capsula de porcelana (Q)
2.11.6 Célculo de los solidos volatiles inmovilizados
Sélidos suspendidos totales (SST) = €2-61) 4 1000
Soélidos suspendidos volatiles (SSV) = (62-63) , 1000
955N, (vLB
L L soporte

G1= Peso del crisol con el filtro a peso constante (Q)

G2= Peso del crisol con el filtro y el residuo seco (g)

G3= Peso del crisol con el filtro y el residuo calcinado (g)
V= volumen de la muestra de soporte (mL)

VLB= volumen de liquido de la botella

35

(2.5)
(2.6)

2.7)

(2.8)

(2.9)

(2.10)



Capitulo 2.Metodologia

2.11.7 Célculo de las unidades formadoras de colonias

CFU _ #UFC

mL dxVg

(2.11)

CFU/mL

oy (2.12)

CFU
LogF = log(
# UFC= numero de colonias contadas manualmente en los platos de Agar (>10 y <300).
d= dilucion de las biopeliculas previamente expuestas al antibacteriano (10 a 10)
Ap= Area de cada pocillo de la microplaca de titulacion (2.83 cm?®)
Vg= volumen de la gota colocada en el plato de agar (0.01 mL)
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CAPITULO 3. EVALUACION DEL EFECTO TOXICO DE LA PLATA
SOBRE UN LODO GRANULAR Y UNA BIOPELICULA
METANOGENICA.

Resumen

En este trabajo se evalud el efecto tdxico que ejerce la Ag* sobre la produccién de CH4 de un
lodo granular y una biopelicula metanogénica. Se realizaron pruebas en lote a diferentes
concentraciones de Ag* que fueron desde 50 hasta 2000 mg/L, se utiliz6 etanol como sustrato
organico y se evaluo la capacidad de las BM para disminuir el ORP y reducir Ag* a Ag®. Se
obtuvieron eficiencias de remocion de Ag* por encima del 98% en el caso del lodo granular y
entre 85-98% en la biopelicula. La maxima eficiencia de remocion de la DQO fue de 92% en
el caso del lodo granular y de 97% en la biopelicula. El analisis elemental del residuo
recuperado por MEB-EDAX confirmd la presencia de Ag® en ambos casos. En este estudio se
reporta la factibilidad de utilizar el proceso de digestion anaerobia para la recuperacion de Ag®

de aguas residuales.

Palabras clave: plata, lodo granular, biopelicula, potencial 6xido-reduccion, actividad

metanogénica especifica.
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3.1 Introduccién

Diversos ambientes acuaticos naturales se encuentran contaminados por metales pesados, sin
embargo los métodos de depuracion en uso no siempre son adecuados, por ello la
inmovilizacion de metales a través de la reduccion y precipitacion microbiana constituye una
alternativa adecuada. Los microbios facilitan la remocion de metales del agua por su habilidad
para complejar y precipitar metales, las interacciones que ocurren en el proceso son la union
del metal a la superficie de las células microbianas y capas exopoliméricas, captacion
intracelular y la precipitacion del metal mediante reacciones redox (Pepper et al., 2009). Entre
estos metales se encuentra la plata, la cual ha incrementado en el agua debido a actividades
como la joyeria, electrénica, medicina y fotografia, siendo la Gltima la principal fuente de Ag*
residual (Wang et al., 2003). La exposicion a altos niveles de Ag™ puede ocasionar problemas
respiratorios, anomalias cardiacas y dafios al sistema nervioso en el hombre, asi como efectos
toxicos en plantas y animales acuéticos (EPA, 1992), por ello es fundamental removerla de las
aguas residuales.

Una opcion es el proceso de digestion anaerobia, el cual se basa en la degradacion de la DQO
a partir de diferentes grupos tréficos bacterianos que trabajan en sintrofia para mineralizar el
sustrato organico de forma secuencial. Entre éstos grupos se encuentran las bacterias
acetogénicas que producen acetato a partir de sustratos como el etanol y las BM que
transforman un nimero limitado de sustratos simples como acetato e hidrégeno en CO2y CHa.
Este tipo de bacterias son capaces de reducir el ORP del medio acuoso a valores por debajo de
-100 mV, bajo estas condiciones de ORP diversos metales pueden ser reducidos de su estado
ionico a estado metalico (Deublein y Steinhauser, 2011). Una implementacion exitosa de esta
tecnologia requiere la retencion de altos niveles de biomasa activa en el sistema, ya sea por
autoinmovilizacion de los microbios en forma de granulos o por su inmovilizacion en soportes
inertes.

El lodo granular se forma por la autoinmovilizacion de bacterias anaerobias en ausencia de un
material de soporte. Entre las desventajas del lodo granular se encuentran largos periodos de
arranque debido al tiempo requerido para la granulacion anaerobia, y el mantener una buena
estructura del lodo granular durante el tratamiento de sustancias mas complejas. Las presiones
ejercidas en los granulos pueden llevar a su desintegracién, lo que ocasiona problemas de
lavado del lodo. Los cambios en el pH, en el balance de nutrientes o la presencia de compuestos
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toxicos en el influente también puede dafiar la estructura del granulo y por lo tanto reducir la
eficiencia del proceso. Por lo general se busca que el lodo tenga una buena capacidad de
sedimentacion para que permanezca dentro de los reactores UASB, sin embargo esto dificulta
recuperar productos valiosos del fondo del reactor, como es el caso de la plata. Fude et al.
(1994) utilizaron un consorcio de BSR obtenido de aguas residuales provenientes de acabados
metalicos para reducir Cr®* a Cr® mediante pruebas en lote, obtuvieron eficiencias de remocion
de Cr®" de 80-95% a partir de concentraciones iniciales entre 50 y 2000 mg/L, lo cual resulté
en la disminucién del ORP del medio que atribuyen a la actividad y crecimiento activo de las
BSR. Pat-Espadas et al. (2016) realizaron pruebas en lote con lodo granular metanogénico para
reducir Pd?* a Pd®, sus resultados indican que la remocion de Pd?* puede deberse no solo a su
reduccion sino también a su adsorcion en la biomasa microbiana.

Las biopeliculas que se forman sobre soportes inertes permiten mejorar la retencion de sélidos
y eliminar lodos residuales de la biomasa, por lo general las que se desarrollan sobre materiales
porosos suelen ser mas estables y resistentes, ademas entre mas pequefias sean las particulas
del soporte mayor sera su area superficial. Un factor fundamental para la formacion de este
tipo de biopeliculas es el tipo de soporte, debido a que afecta la concentracion de biomasa y la
carga organica que puede soportar un sistema. El soporte elegido debe favorecer la adhesion
de los micoorganismos, tener alta resistencia mecanicay ser econémico (Kaksonen y Puhakka,
2007). La modificacion de ciertos parametros durante la formacion de la biopelicula, como el
tipo de soporte o la velocidad de agitacion, puede favorecer la proliferacion de los
microorganismos de interés. Adicionalmente, la formacion de biopeliculas sobre soportes
inertes de baja densidad permite que ésta flote en la parte superior del sistema, lo que permite
recuperar metales que sedimenten al fondo, separados de la biomasa. Ademéas de ser
resistentes, las biopeliculas pueden secuestrar minerales, nutrientes y metales de la fase liquida
con la que se encuentran en contacto. Se cree que su tolerancia a altas concentraciones de
metales pesados se debe a que protegen a las células al retener los metales pesados y retardar
su difusion dentro de la biopelicula, y al inmovilizar ciertos metales pesados por medio de una
reduccion enzimatica (Van Hullebusch et al., 2003). Por estas razones han sido utilizadas en
estudios como el de Tucker et al. (1998), quienes utilizaron BSR inmovilizadas en gel de
poliacrilamida para reducir y remover Cr®*, Mo®*, Se®* y U®* de una solucion por medio de

reacciones enzimaticas en pruebas en lote, como resultado obtuvieron eficiencias de remocién
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de los metales de entre el 86 y 96% debido a que precipitaron como sulfuros metalicos. Borja-
Maldonado (2014) reporté la reduccion de Ag* a Ag® por la disminucion del ORP a valores
por debajo de -200 mV, esto en pruebas en lote a partir de una biopelicula sulfidogenica
expuesta a diferentes concentraciones de Ag*. Sin embargo son pocos los trabajos en los cuales
se ha estudiado el efecto del ORP para la recuperacion de metales a partir de BM,
particularmente de la Ag* debido a que se pensaba que su remocion a partir de
microorganismos anaerobios no seria factible por sus propiedades antibacterianas, no obstante
algunos ensayos han demostrado la resistencia bacteriana a dicho metal. Liang et al. (2010)
evaluaron el efecto de AgNPs en un lodo activado de una planta de tratamiento de aguas
residuales y mediante experimentos en lote encontraron que a 1 mg/L de Ag total las AgNPs
inhibieron la nitrificacion un 41.4%, mientras que la Ag™ la inhibié solo un 13.5%.

El objetivo de este trabajo fue evaluar el efecto tdxico de diferentes concentraciones de Ag*
sobre la cinética de produccion de CHs de dos sistemas biolégicos metanogénicos (lodo
granular y biopelicula) y comparar el comportamiento de ambos. También se pretende asegurar
la reduccion de Ag*a AgP por medio de la disminucion del ORP, con la finalidad de proponer

una alternativa para la recuperacion de metales pesados de aguas residuales.
3.2 Metodos y metodologia

3.2.1 Lodo granular metanogénico

El lodo granular provino de la planta de tratamiento de aguas residuales de la empresa Ricolino
S.A. de C.V., en San Luis Potosi, México. El lodo se acondiciond previamente a metanogénesis
en un reactor UASB en el Laboratorio de Tratamiento de Aguas Residuales de la Facultad de

Ingenieria de la Universidad Autdbnoma de San Luis Potosi.

3.2.2 Formacioén de la biopelicula

Para desarrollar la biopelicula se utiliz6 un reactor LFI a escala laboratorio como el de la Figura
2.1, al cual se afiadieron 100 mL de particulas de polietileno de baja densidad como material
de soporte. El reactor se inoculé con 60 mL del lodo granular previamente descrito y se
alimento con agua residual sintética conformada por medio mineral basal (Seccion 2.3.1), con
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una mezcla etanol-acetato 80:20 como sustrato, a una carga organica de 1 g DQO/L-d. El

reactor se oper0 a temperatura y presion ambiente, y a un TRH de un dia.

3.2.3 Determinacién de la actividad metanogénica de los sistemas bioldgicos expuestos a plata

Para las pruebas en lote se utilizaron botellas serologicas de 60 mL con 40 mL de medio
mineral basal. A cada botella se le afiadieron 1 g SSV/L de lodo granular o 5 mL de biopelicula
proveniente del reactor LFI después de 94 dias de operacién, 1 g de DQO/L con etanol como
sustrato y diferentes concentraciones de Ag* (50, 100, 500, 1000 y 2000 mg/L) como AgNOs.
Al finalizar la actividad se intercambié el medio con uno fresco para evaluar el grado de
recuperacion de los microorganismos y el efecto téxico de la Ag* sobre las BM. Los resultados
de la actividad se utilizaron para realizar un ajuste utilizando el modelo de crecimiento
sigmoidal de Gompertz (Escot, 2014) con la finalidad de obtener la rm.x Y la maxima produccién
de CHa.

3.2.4 Medios de Cultivo

El medio de cultivo utilizado en los ensayos en lote para determinar la AME se describe en la
Seccion 2.3.3.

3.2.5 Andlisis

Los analisis para determinar la DQO, alcalinidad, pH, ORP, NO3" y SVI de las muestras
liquidas de las pruebas y el anélisis elemental del precipitado recuperado por MEB-EDAX, se

describen en la Seccion 2.6 y 2.8.

3.3 Resultados y discusion

3.3 1 Cinética de produccion de CH4 en presencia de Ag*

Al inicio de la actividad el ORP del medio era oxidativo (entre 290 y 400 mV), a mayores
concentraciones de Ag" inicial se tenia un valor de ORP mayor, esto debido a la cantidad de
especies oxidadas introducidas al sistema al afiadir Ag* como AgNOs (Tabla 2.1). El pH del
medio en la alimentacion se ajusté a 6.5, con la finalidad de mantener el metal en estado
soluble, y debido a que las BM presentan una actividad éptima a pH cercano al neutro.
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Los resultados de la AME del lodo granular y la biopelicula expuestos a diferentes a
concentraciones de Ag*"y NOs™ se muestran en las Figuras 3.1 y 3.2 respectivamente. En dichas
figuras se muestra un acercamiento de la produccién de CH4 durante las primeras horas de la
actividad, donde se observa que las pruebas con mayor concentracion de Ag* y NOs fueron
las primeras en producir CHs, mientras que las pruebas sin metal fueron las Ultimas en
producirlo. Este comportamiento podria ser atribuido a que la plata estimula la actividad de los
microorganismos o bien a la presencia de NOs como aceptor de electrones en el medio para
microorganismos facultativos. Algunos autores sugieren que la presencia de ciertos metales a
bajas concentraciones puede estimular la actividad de las bacterias anaerobias que los asimilan
como nutrientes y los incorporan en diversas enzimas, con un efecto favorable en la produccion
de biogas (Lopes et al., 2005; Jain et al., 1992). Yang et al. (2013) estudiaron la respuesta
celular y transcripcional de distintas bacterias involucradas en el ciclo del nitrogeno (como la
desnitrificante Pseudomonas stutzeri) expuestas a Ag* afladida como AgNOs, mediante
ensayos en microplacas de titulacion y analisis trascriptomicos encontraron que dosis pequefias
(20 pg/L Ag*) aumentan la viabilidad microbiana, esta estimulacién puede ser una respuesta
para incrementar las tasas de respiracion y obtener mas energia, con la finalidad de reparar el
dafio o superar el estrés, sin embargo a mayores concentraciones (120 pg/L Ag®) el efecto
estimulatorio desapareci6. De igual manera Xiu et al. (2012) observaron mediante ensayos de
viabilidad que una concentracion relativamente baja de Ag* (3-8 pg/L), afladida como AgNQs,
estimulo la supervivencia de E. coli.

La produccién de CH4 indica que los consorcios microbianos del lodo granular se encontraban
activos y que fueron capaces de disminuir el ORP a condiciones reductoras. Después de 48 h
de actividad se midié el ORP en pruebas con 1000 mg/L Ag*-575 mg/L NOs™ y 2000 mg/L
Ag*-1150 mg/L NOgz’, obteniéndose valores de -90 mV 'y -110 mV respectivamente, esto podria
estar asociado al establecimiento del equilibrio entre el oxigeno presente en la cabeza de aire
de la botella y el sustrato incorporado al sistema (etanol). Debido a que la solubilidad del

oxigeno en el agua es baja (8.2 mg/L a 25°C), basta con pequefias cantidades de materia

. .. . , bacterias
orgénica para eliminar o consumir el oxigeno presente (CH,0 + 0, —— CO, + H,0).

En ausencia de oxigeno los microorganismos anaerobios utilizan los aceptores de electrones
con mayor poder oxidante: NOs™ — > SO4> > H,0 (Wang et al., 2010). Si mas de un aceptor

de electrones esta presente en el sistema, se utiliza primero el que proporcione més energia a
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las bacterias, conforme se agota este aceptor de electrones el ORP del medio comienza a
disminuir y se utiliza el siguiente aceptor de electrones disponible; por lo que después del
agotamiento del oxigeno disuelto y los oxianiones de nitrégeno, la sulfato reduccion y
metanogénesis tienden a ocurrir en secuencia (Strevett et al., 2002). En la desnitrificacion
biolodgica, el oxigeno combinado en el NOz", puede ser utilizado como una fuente de oxigeno
para las bacterias, y el nitrégeno reducido escapa como nitrégeno molecular (N2) del licor
mezclado. En este proceso se oxidan los sustratos organicos y como resultado el ORP
disminuye, sin embargo el ORP exacto que desencadena la desnitrificacion varia segin la
quimica del agua, particularmente del pH, por lo tanto los valores de ORP para la
desnitrificacion pueden variar entre 100 mV y -100 mV dependiendo de la situacion (Yoon,
2015). Este rango de potencial concuerda con el valor de ORP medido durante las primeras 48
h de la actividad en este estudio, lo que indicé la posibilidad de que la reduccion de Ag* a Ag®
también hubiera ocurrido durante las primeras horas, esto se constatd al encontrar eficiencias
remocion de Ag™ de 98% para ambos sistemas biol6gicos. Diversos estudios hablan sobre la
reduccion de compuestos en periodos cortos de tiempo. Khijniak et al. (2003) utilizaron
bacterias hal6filas anaerobias para reducir pertecnetato de sodio en condiciones alcalinas y
descubrieron que después de 1-3 dias de incubacion, aproximadamente el 60% del TcO4
presente habia sido reducido a Tc>* y Tc**. Por su parte, Espinoza (2013) realiz6 pruebas en
lote con BSR para remover cromo de aguas residuales, en la pruebas de 20 a 125 mg/L observo
que la reduccién y eliminacién del metal se llevo a cabo durante las primeras 10 h de actividad
sulfato reductora.

Una vez que la DQO es oxidada bioldgicamente, el flujo de electrones contribuye a la
reduccion quimica del metal, en este caso Ag* a Ag’. Algunas de las reacciones involucradas
en estos sistemas complejos de consorcios microbianos que podrian generar la reduccién de

Ag" en el medio son:

e Reduccion de NOs™ a partir de etanol por desnitrificacion (Matéju et al., 1992):
3C,Hs0H + 3NO3 = (CsH,NO, + CO, +50H™ + 5H,0 + N, (3.1)

e Reduccion de NOs™ a partir de acetato por desnitrificacion (Rittman y McCarty, 2001):
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%CH3COO_ +0.144 NO; + 0.144 H* =0.012 CsH,NO, + 0.064 CO, +

SHCO3 + 0.154 H,0 + 0.066 N, (3.2)

e Reduccion de NO3™ a partir de hidrogeno por desnitrificacion (Rittman y McCarty,
2001):

~H, +0.177 NO3 + 0.025C0, + 0.177 H* =0.005 CsH,NO, + 0.57 Hy0 +

0.086 N, (3.3)

e Oxidacion del etanol por metanogeénesis (Burlage et al., 1998):

2CH;CH,0H + HCO3™= 2CH;C00~ + H* + CH,+ H,0 (3.4)

e Oxidacién del acetato por metanogénesis (Thauer et al., 1977):

CH,CO0™ + H,0 = CH, + HCO3 (3.5)

e Oxidacion del hidrégeno por metanogénesis (Stumm y Morgan, 1981):
4H,+ C0,= CH,+ 2H,0 (3.6)

e Reduccion de Ag* a partir de etanol (Rittman y McCarty, 2001):
—CH;CH,0H + Ag* + 7 Hy0 == €Oy + Agsy + HY (3.7)

e Reduccion de Ag* a partir de acetato (Rittman y McCarty, 2001):
%CH3COO‘ +Ag* +§H20 :% CO, + Ags) +§Hco3- +H* (3.8)

De acuerdo con las reacciones anteriores, lo primero que ocurriria en el sistema seria la
degradacién del etanol por medio de la desnitrificacion, debido a que los NO3™ son el aceptor
de electrones con el caracter mas oxidante, posteriormente podria ocurrir la oxidacién del
etanol por medio de la metanogénesis con el CO2 producido durante la desnitrificacion, en este
proceso se producen iones acetato los cuales pueden ser oxidados tanto por las bacterias
desnitrificantes como por las metanogénicas para producir mayor cantidad de CO2 0 CHa
respectivamente. EI CO> restante puede reaccionar con el hidrogeno producido en algunas de
las reacciones anteriores para asi producir CHs y agua. En este proceso la transferencia de
electrones durante la oxidacion tanto del etanol como del acetato proporciona los electrones
necesarios para reducir la Ag* a su estado metalico. Esto aporta un panorama general, sin

embargo los procesos biolégicos son méas complejos e involucran otros factores como son los
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compuestos del medio mineral basal y mayor variedad de microorganismos como las bacterias
acetogeénicas, acidogénicas e hidroliticas que pueden dar lugar a un sinfin de reacciones

quimicas, entre las que se encuentran las de sintesis celular.
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Figura 3.1 a) Produccion de CH. en experimentos en lote con lodo granular metanogénico
expuesto a Ag*. b) acercamiento de las primeras 40 h de la produccion de CH,. Donde control (|),
0 mg/L (=), 50 mg/L (*), 100 mg/L (A), 500 mg/L (+), 1000 mg/L (=) y 2000 mg/L (A).
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Figura 3.2 a) Produccion de CH, en experimentos en lote con biopelicula expuesta a Ag*. b)
acercamiento de las primeras 40 h de la produccién de CH4. Donde control (|), 0 mg/L (m), 50
mg/L (*), 100 mg/L (A), 500 mg/L (+), 1000 mg/L (=) y 2000 mg/L (A).

Después de las primeras horas, la produccion de CH4 de las pruebas sin metal fue mayor a la

de las pruebas con Ag*" y NOs™ en ambos sistemas biolégicos hasta finalizar la actividad, esto
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indica un efecto adverso en los microorganismos metanogénicos causado por la presencia de
estas sustancias, conforme aumenté la concentracion de Ag* y NOs™ en el sistema disminuy6
la produccion total de CHa4. Esto puede estar asociado a que:

1) Las pruebas expuestas a mayor concentracion de Ag* estan también expuestas a una mayor
concentracion de NOgz', lo que ocasiona un aumento en el ORP en el medio y un posible efecto
adverso en las BM que trabajan a un ORP por debajo de -250 mV (Zupanci¢ y Grilc, 2012),
ademas puede haber mayor competencia entre bacterias desnitrificantes y metanogénicas por
los sustratos disponibles, al redirigirse los donadores hacia la desnitrificacion pueden retrasar
y disminuir los rendimientos asociados a la metanogénesis. Banihani et al. (2009) realizaron
pruebas en lote para evaluar el impacto de los NO3™ en la metanogénesis de un lodo granular
anaerobio con acetato e hidrégeno como sustratos, en ambos casos la fase lag de la
desnitrificacion duré aproximadamente 1 dia, tiempo durante el cual no hubo impactos
significativos en la metanogénesis, sin embargo una vez que comenzo la desnitrificacion la
inhibicion de la metanogeénesis fue evidente, siendo mas severa a mayores concentraciones de
NOs inicial; la fase lag reportada concuerda con el comportamiento de los sistemas biologicos
en este estudio, en el cual la produccion de CHs en las botellas con mayor concentracion de
NOs" se redujo significativamente después de las primeras 24 h de actividad. Del mismo modo,
en las pruebas en lote de Percheron et al. (1999) la produccion de CHs se detuvo cuando
comenzo la desnitrificacion, concurrentemente se observé un incremento en el ORP. Incluso
Yong et al. (2002), que utilizaron BSR para reducir Pd?" a Pd®, encontraron que el exceso de
NOj3™ fue inhibitorio para la reduccion de Pd?* al utilizar formato como sustrato. Se requiere
mayor investigacion para saber si éste es un fendmeno inhibitorio o competitivo causado por
la competicion por el sustrato, los cambios del ORP o por envenenamiento de las enzimas
(Westermann y Ahring, 1987).

2) Solo algunos microorganismos de la biopelicula son resistentes a Ag*, por lo que a
concentraciones tan altas del metal el resto de los microorganismos son inhibidos. La toxicidad
de los metales pesados durante la digestion anaerobia depende en gran medida de su
concentracion, considerandose especialmente toxicos los iones solubles, ya que dentro de las
bacterias los cationes metalicos pueden interactuar con componentes como las membranas
celulares, proteinas y &cidos nucleicos, dafiando a las bacterias (Singh y Tripathi, 2007).

Algunos metales pesados pueden favorecer la actividad metabdlica de los microorganismos a
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bajas concentraciones y durante algin tiempo, sin embargo una vez que dejan de asimilar el
metal su metabolismo comienza a verse afectado, de este modo mayores concentraciones del
metal pueden resultar toxicas/inhibitorias para los microorganismos (Utgikar et al., 2002).
Lopes et al. (2005) evaluaron el efecto del niquel (0.1-85.2 UM Ni) en el crecimiento de las
BSR en microplacas de titulacién, en su estudio el metal afecté positivamente la tasa de
crecimiento de las bacterias e incluso acelerd su consumo de sustratos y produccion de acetato,
la tasa de crecimiento de los microorganismos alcanzd su maximo a una concentracion de 8.52
KM, sin embargo a 85.2 uM se inhibid su crecimiento. Ademas de la concentracion del metal,
la especie metalica y la especie bacteriana también influyen en la toxicidad de los metales (Lin,
1992).

La produccion de CHa de los sistemas biologicos expuestos a la concentracion maxima 2000
mg/L de Ag*-1150 mg/L NOs" se mantuvo por debajo del resto, posiblemente debido a un
efecto adverso en la actividad metabdlica de las BM. Es posible que a mayores concentraciones
de NOz exista un predominio de bacterias desnitrificantes, esto interferiria con el siguiente
proceso de la secuencia debido a que la cantidad de materia organica disponible para la
metanogénesis disminuiria significativamente en contraste con los sistemas sin Ag* ni NOs".
Otra posibilidad es que a estas concentraciones las bacterias estén utilizando los sustratos
disponibles para la sintesis y mantenimiento celular con la finalidad de superar el estrés, y no
para la produccion de biogas.

En las Figuras 3.1 y 3.2 se observa que las pruebas expuestas a 2000 mg/L de Ag*-1150 mg/L
NOs" produjeron CH4 durante las primeras horas de actividad, tras este tiempo la produccién
se detuvo, sin embargo en el lodo granular volvieron a producir CHs a partir de las 100 h, con
lo que se generd una nueva pendiente. Es posible que parte de las BM en el lodo granular sean
afines a la Ag™, por lo que durante las primeras 25 h de la actividad, el lodo expuesto a una alta
concentracion de Ag* produce mayor cantidad CHx que el lodo granular que no fue expuesto
al metal, una vez agotada la Ag* soluble, por su reduccion a Ag® debido a la disminucion del
ORP, las BM que inicialmente fueron inhibidas por la presencia de Ag* comenzaron a producir
CHas. En la biopelicula no se observo esta nueva pendiente, solo hubo un ligero incremento en
la produccion de CHs4 después de las 100 h, lo que indica menor resistencia de las BM en la
biopeliculaala presencia de Ag™y NOs'. El efecto inhibitorio se vio reflejado en la disminucion

de la eficiencia de remocion de la DQO, variaciones en el pH y aumento en el ORP del medio.
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Numerosos estudios muestran un patron en la toxicidad metélica, en la cual bajas
concentraciones del metal estimulan la actividad hasta que se alcanza un maximo nivel de
estimulacion, después la toxicidad del metal incrementa conforme aumenta la concentracion
metalica. En este tipo de estudios se utilizan consorcios y no poblaciones aisladas. Por lo que
es posible que este patron sea resultado de efectos toxicos diferenciales, donde una segunda
poblacion mas sensible al estrés causado por el metal compite de alguna manera con la
poblacion que expresa la actividad de interés, la inhibicion de la segunda poblacion reduce la
competencia por los recursos necesitados por la primera poblacidn que incrementa su actividad
(Mudhoo y Kumar, 2013).

3.3.2 Estimacidn de las velocidades de produccién de CH4

Los resultados de produccion de CHa4 para el lodo granular y la biopelicula expuestos a cada
concentracion de AgNOs fueron ajustados con el modelo sigmoidal de Gompertz. El ajuste
permitio estimar la velocidad maxima de produccion de CHas (rmax) en cada condicion de
concentracion de Ag*. La rmax esta expresada en mL CHa/h y puede ser calculada con los

parametros del modelo con la siguiente expresion:
'max = 0.386 Ak

Donde (A) es la concentracion maxima de CHa y (k) es la constante cinética de primer orden
(Labastida et al., 2013).

En la Figura 3.3 se muestran los resultados del ajuste con el modelo de crecimiento de
Gompertz para el lodo granular en presencia de Ag™ y en la Figura 3.4 los resultados del ajuste
de la biopelicula. En la Tabla 3.1 se resumen los parametros de ajuste del modelo, asi como las
velocidades maximas de produccion de CH4 para cada concentracion de Ag®.

La fase de retardo es el tiempo en el que los microorganismos se adaptan a las nuevas
condiciones del medio y ponen en marcha su actividad metabdlica. Corresponde con un
periodo de induccién enzimatica durante el cual la célula produce las concentraciones de
enzimas necesarias para abordar las transformaciones que requiere la asimilacién de los nuevos
sustratos. La duracion de esta fase es variable y en general es mayor cuanto mas grande sea el
cambio en las condiciones en las que se encuentra el microorganismo (Fernandez 2008). Es

importante sefialar que los cultivos expuestos a mayor concentracion de Ag™ y NOs
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presentaron mayor tiempo de adaptacién (fase de retardo) tanto en el lodo granular como en la
biopelicula, esto puede estar relacionado a su efecto inhibitorio sobre los microorganismos y
al aumento en el valor oxidativo del ORP que provocan en el medio, lo cual requiere mayor
cantidad de energia por parte de las bacterias anaerobias para adaptarse a las condiciones del
medio y poder utilizar la energia del sustrato para disminuir el ORP y producir CHas. Al
comparar la fase de retardo entre el lodo granular y la biopelicula se observa que la biopelicula
requirid mayor tiempo de adaptacion para la produccion de CHa, esto puede ocurrir por las
condiciones en las que se encontraban estos sistemas bioldgicos antes de realizar las pruebas
aqui descritas. El lodo granular era operado en lote con adicién de nutrientes dos o tres veces
por semana, mientras la biopelicula era operada en un sistema continuo y alimentada
diariamente de manera gradual, la falta de fluidificacion del soporte y de nutrientes constantes
que se le proporcionaban dentro del reactor podrian haber retardado su adaptacion. Algunos
estudios han demostrado que la fase de retardo es afectada no solo por el ambiente de
crecimiento, sino también por la historia de las células, las condiciones de crecimiento previo,
estrés y el estado fisioldgico de las células (Mufioz-Cuevas et al., 2002).

La rmax de produccion de CHa en las pruebas sin Ag* (controles) fue mayor en la biopelicula
(0.057 mL CHa/h) que en el lodo granular (0.032 mL CHoa/h), esto puede deberse a que las
biopeliculas son mas selectivas que los cultivos en suspension, la diversidad en su consorcio
microbiano es influenciada por diversos factores como la composicion del afluente y la
velocidad superficial del liquido (Castilla et al., 2000), de tal modo que un mejor conocimiento
de los microorganismos anaerobios y la formacion de biopeliculas permite introducir
modificaciones para alcanzar comportamientos deseados de microorganismos especificos y su
metabolismo. En este caso se promovio la adhesién y proliferaciéon de BM en el soporte
fluidificado, las cuales son responsables por la produccion de biogas, al utilizar etanol y acetato
como sustratos organicos y al privar al sistema de la presencia de SO42. Sin embargo también
pudieron haber proliferado bacterias desnitrificantes por la cantidad de NO3s™ afiadidos al
sistema y por la facilidad que tienen para utilizar tanto el etanol como el acetato como
donadores de electrones.

La rmax calculada para el lodo granular presenta un decaimiento logaritmico con respecto a las
concentraciones de Ag* empleadas, este decaimiento se adapta a un ajuste exponencial (Anexo

5). Esto indica que la exposicion a estos iones ejercio un efecto adverso sobre la tasa de
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produccion de CHa. En el caso de la biopelicula el efecto adverso fue mas evidente, debido a
que la rmax de las pruebas sin metal fue dos veces mayor que la rmax de las pruebas expuestas a
diferentes concentraciones de Ag* y NOs"y fue practicamente nula a concentraciones de 1000
y 2000 mg/L Ag", lo que sugiere procesos de adaptacion mas lentos. Estos efectos pueden estar
relacionados con la resistencia a la transferencia de masa de la biopelicula y con las variaciones
en los metabolismos que se presentan en las fases de retardo calculadas y reportadas por el
modelo de Gompertz. En los procesos de biopelicula los sustratos deben atravesar la capa
liquida estanca junto a la superficie de la biopelicula y después transportarse a través de ella,
fundamentalmente por difusién, hasta la zona en que son consumidos; mientras en el lodo en
teoria los sustratos disueltos estan disponibles para todas las células. En este caso el soporte
solido de polietileno podria dotar a la biopelicula de cierto espesor, el cual haria decrecer la
difusion.

Los valores de la rmax en presencia de Ag* fueron similares para ambos sistemas biol6gicos,
sin embargo el lodo granular presentd mayor resistencia a la presencia de Ag* y NOs (1000
mg/L Ag*-575 mg/L NOs’) que la biopelicula (500 mg/L Ag*™-287 mg/L NOg3), para
concentraciones superiores se observo una etapa de retardo prolongada, con decaimiento en la
produccion de CHa tras las primeras horas. Esto podria estar asociado a un efecto inhibitorio
sobre algunas enzimas de las bacterias del consorcio que impidi6 degradaran la DQO a formas
mas simples que las BM pudieran metabolizar, ocasionando menores eficiencias de remocion
de la DQO. O a la competencia entre la metanogénesis y la desnitrificacion que mantuvo un
ORP positivo al final de la cinética, afectando asi la produccion de CHa.

En una biopelicula los microorganismos consumen sustratos organicos y otros nutrientes que
se difunden a través de la misma, consecuentemente algunas porciones de la biopelicula pueden
sufrir deficiencias de unos u otros componentes, dependiendo de la tasa de difusion relativa, la
tasa de reaccion y de la estequiometria entre los componentes que reaccionan. Si existen
restricciones difusionales puede haber pérdida de actividad microbiana provocada por el
desprendimiento de biomasa (Vergara-Fernandez et al., 2012). A concentraciones de Ag* y
NOs" mayores puede ocurrir un déficit de sustratos en capas mas profundas de la biopelicula
(donde generalmente se encuentran las bacterias metanogénicas), lo cual conduciria al

desprendimiento y/o inhibicion de ciertos microorganismos.
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Figura 3.3 Ajustes con el modelo de crecimiento sigmoidal de Gompertz del lodo granular en
presencia de Ag*. Donde 0 mg/L (=), 50 mg/L (*), 100 mg/L (4 ), 500 mg/L (+), 1000 mg/L (*)y

2000 mg/L (A).
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Figura 3.4 Ajustes con el modelo de crecimiento sigmoidal de Gompertz de la biopelicula
metanogeénica en presencia de Ag*. Donde 0 mg/L (m), 50 mg/L (*), 100 mg/L (A), 500 mg/L (+),
1000 mg/L (=) y 2000 mg/L (A).
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Tabla 3.1 Pardmetros cinéticos obtenidos del modelo de crecimiento sigmoidal de Gompertz en
presencia de Ag* para el lodo granular y la biopelicula metanogénica.

Fase
Ag* A Imax

k (hh) tc (h) R Lag

(mg/L) (mL CHa4) (mL CHa/h) )

Lodo A 0 9.08 0.009 0.032 122.7 0.987 24
Granular B 50 3.31 0.027 0.034 775 0997 40
C 100 5.92 0.014 0.032 133.1 0.997 40

D 500 11.4 0.007 0.031 2130 0995 24

E 1000 3.80 0.019 0.028 76.1 0978 40

F 2000 3.20 0.015 0.019 144.8 0.997 88

Biopelicula G 0 10.56 0.014 0.057 1289 0.980 40
H 50 10.56 0.006 0.024 296.3 0.995 96

I 100 10.84 0.008 0.033 292.0 0.999 96

J 500 7.47 0.01 0.029 253.0 0975 160

K 1000 1.01 0.003 0.001 99.0 0.910 -

L 2000 0.68 0.029 0.008 8.6  0.860 -

Cabe sefialar que en la biopelicula expuesta a mayores concentraciones de Ag™ y NOs™ se
observo el desprendimiento de los microorganismos adheridos al soporte, esto se evidencid
mediante la determinacion de los SVI. Al iniciar la cinética se tenian 1.08 g SVI/Ls en la
biopeliculay al finalizar la actividad este valor disminuy6 a 0.78 y 0.6 g SVI/Ls en las pruebas
de 1000 mg/L Ag*-575 mg/L NOs™ y 2000 mg/L de Ag*-1150 mg/L NOs respectivamente;
esto sefiala efectos adversos en la sintesis celular que conducen al decremento en la
degradacion de la DQO y en la produccion de CHa.

El desprendimiento bacteriano puede ser influenciado por diversos factores, especialmente por
alteraciones en su habitat y en la calidad del ambiente por la temperatura, pH o la disponibilidad
de nutrientes (McDougald et al., 2012). Ocurre debido a que las bacterias no son capaces de
adaptarse lo suficientemente rapido a las condiciones cambiantes a su alrededor (Thormann et

al., 2005). Adn cuando las biopeliculas suelen ser mas resistentes a agentes externos toxicos
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por las sustancias exopoliméricas que las recubren, el lodo granular tiene mayor diversidad de
microorganismos, que pueden contribuir a la resistencia de las BM. La presencia de diferentes
filos permite que se lleven a cabo diversos procesos metabdlicos que permiten tolerar los
cambios en las condiciones fisicoquimicas que se generan dentro del sistema durante el proceso
de bioestabilizacion del metal (Labastida et al., 2013). Kato et al. (1993) evaluaron el efecto
del oxigeno en la metanogénesis de un lodo granular, y observaron que el consumo de oxigeno
por parte de bacterias facultativas presentes en el lodo permitid la creacion de microambientes
anaerobios donde las BM se encontraban protegidas, debido a esto las BM presentaron alta
tolerancia a la presencia de oxigeno en el medio. Otro factor a considerar es la estructura de la
biopelicula, la distribucion de las BM en la biopelicula tiene un papel importante en la
produccion de biogas. Asumiendo que todas las poblaciones microbianas de un consorcio
tienen la misma capacidad de adhesion, su distribucion final en la biopelicula es controlada por
la competicion del espacio disponible y los nutrientes presentes. En este sentido se intuye que
las bacterias de la superficie crecen mas rapidamente que las del interior, sin embargo las
bacterias internas con su crecimiento originan que las bacterias de la superficie se alejen del
soporte. Si las BM se encontraban en la parte interior de la biopelicula pudieron tener menor
contacto con el sustrato, ademés estas bacterias son consideradas como las mas sensibles a
materiales toxicos en las aguas tratadas (Kugelman y McCarty, 1965).

Al enfocarnos en el andlisis de la concentraciéon maxima de CH4 en cada una de las pruebas
(A) en la Tabla 3.1, se observa que en el lodo granular fue mayor para una concentracion de
500 mg/L Ag*™-287 mg/L NOs', esto puede sugerir la presencia de un mecanismo de tolerancia
a Ag' que se activa a dicha concentracion, aumentando la produccién de CHa para contrarrestar
el efecto toxico de estas sustancias, un comportamiento similar ha sido reportado en estudios
como el de Labastida et al. (2013) y Escot (2014). En el caso de la biopelicula no se observa
este comportamiento, sino valores similares a concentraciones entre 0 y 100 mg/L de Ag*y
posteriormente una disminucion en la concentracion méxima de CHs conforme aumenta la
cantidad de Ag* y NOs". Un comportamiento similar fue reportado por Rosenkranz (2013)
quien utiliz6 un reactor anaerobio para la degradacion de fenoles, en su estudio obtuvo la
velocidad promedio de degradacion de fenol a diferentes concentraciones iniciales del mismo,
a medida que aumentaba la concentracion de fenol la velocidad promedio de degradacion

disminuia por un efecto de inhibicidn producto de la alta concentracion aplicada.
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En general la tasa de produccion de CHs fue mayor al inicio de la actividad y disminuyo
conforme transcurrio el tiempo en el presente estudio. La produccion de CHa4 depende de
parametros como el volumen de gas en la botella, el tipo de sustrato y su concentracion, la
relacion sustrato/biomasa, la temperatura, agitacion, el medio mineral basal y la presencia de
sustancias adicionales como Ag* y NOs". En cada curva de produccion de CHa de las Figuras
3.1 y 3.2 se observan al menos dos pendientes. La primera puede ser generada por el
incremento de la actividad metabdlica de las bacterias anaerobias afines a Ag* ante la presencia
del metal, una vez que se reduce la Ag* a Ag°, se activan aquellas bacterias que no eran afines
a Ag' y generan la segunda pendiente. Otra posibilidad es que las pendientes se encuentren
asociadas a la utilizacion de diferentes aceptores de electrones, debido a que pueden estar
presentes bacterias anaerobias como las desnitrificantes o metanogenicas que utilizan etanol,
acetato o hidrogeno para su metabolismo, podrian también estar asociadas a fendmenos
difusionales del sustrato o a la reduccion del NOs™.

3.3.3 Desempefio de los sistemas bioldgicos al finalizar la cinética

Los resultados del desempefio del lodo granular y de la biopelicula al finalizar la cinética de
produccion de CHa4 se muestran en la Tabla 3.2. Las BM requieren degradar sustratos organicos
simples para producir biogas, por ello la eficiencia de remocién de DQO esta relacionada con
la produccién de CHa. La biopelicula presentd mayores eficiencias de remocion de la DQO y
una produccion de CHs maxima mayor a la del lodo granular. En ambos sistemas biol6gicos
la eficiencia de remocién de la DQO vy la produccion de CH4 disminuy6 conforme aumento6 la
concentracion de Ag* y NOs™. En las pruebas sin metal se alcanzé una eficiencia de remocién
de DQO del 97-92%, mientras que en las pruebas con 2000 mg/L Ag*-1150 mg/L NOs la
eficiencia de remocion de la DQO fue del 50%. De igual manera Chu y Hua (1996), al evaluar
el efecto del zinc en la remociéon de la DQO con un lodo activado en un reactor batch,
reportaron que en las pruebas sin metal se obtuvieron eficiencias de remocién de la DQO de
hasta 92.5%, mientras que la eficiencia de remocion en presencia de zinc disminuyo a 72.4%,
esto debido a que el metal pesado actla como un competidor por los sitios activos del lodo,
con lo que obstaculiza la adsorcion organica y afecta la reduccion de la DQO. Ting et al. (1994)
reportaron que en sus pruebas en lote, en los primeros 30 minutos de contacto entre el lodo

anaerobio-aerobio y el metal, la eficiencia de remocion de DQO disminuy6 del 93 al 80%, del
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89 a 86% Yy del 80 al 60% en presencia de zinc, cadmio y cobre, respectivamente. Estos
resultados enfatizan la sensibilidad de la eficiencia de remocion de DQO ante cargas de
impacto de los metales pesados.

En los datos de la Tabla 3.2 se observa que las pruebas con mayor concentracion de Ag* y
NOs, a pesar de tener una baja produccion de CHg, tuvieron eficiencias de remocién de DQO
de aproximadamente el 50%. Esto indica que no toda la remocion de la DQO ocurri6 por la
accion de las BM. Al obtener la equivalencia en g DQO/L del CH4 producido en cada una de
las botellas (1 g DQO/L= 350 mL CHoa) se puede calcular la cantidad de DQO consumida por
la via metanogénica, con esto se confirmé la intervencion de otro tipo de bacterias con
metabolismo distinto al metanogénico que contribuyeron con la remocion de la DQO.

La presencia de bacterias desnitrificantes se comprobd al determinar el porcentaje de remocion
de NOs" en las pruebas con biopelicula, para ello se calcul6 la concentracion inicial introducida
al sistema como AgNOs y se midieron los NO3z™ una vez finalizada la actividad. Estos
experimentos demuestran la reduccion de NOz™ por accion de las bacterias anaerobias que lo
utilizan como aceptor de electrones para oxidar el etanol. La presencia de NO3z™ en el medio
tiene un impacto importante en el desempefio de las BM, pues la metanogénesis puede ser
inhibida por la presencia de o0xidos de nitrogeno. Esto concuerda con los resultados de la
cinética, la biopelicula presenté resistencia a concentraciones entre 0-500 mg/L Ag*, en las
cuales la remocion de NO3s™se mantuvo por encima del 90%, mientras que la metanogénesis se
inhibi6 a concentraciones de 1000 y 2000 mg/L de Ag", en las cuales la remocién de NOs™ fue
de 62% y 25% respectivamente. Los NOgz restantes en el medio, sumados a la alta
concentracion de Ag*, podrian estar inhibiendo la metanogénesis.

La remocion de NOs puede verse limitada por la cantidad de sustratos organicos en el sistema,
sin embargo este problema puede ser superado al cuidar el radio C/N (Santibariez et al., 2011).
En este estudio se agregd 1 g de DQO/L de etanol a todas las botellas, cantidad suficiente para
degradar los NOs presentes en las pruebas de 0-1000 mg/L Ag*, para remover todos los NOs’
de las pruebas de 2000 mg/L Ag* se requeririan 1.15 g DQO/L. Debido a que la biopelicula
expuesta a 1000 mg/L de Ag" tuvo una remocién de NOs del 67.7%, a pesar de tener sustrato
suficiente para alcanzar la maxima eficiencia de remocion, se puede asumir que a partir de esta
concentracion las bacterias anaerobias desnitrificantes sufrieron cierto grado de inhibicion.

Throbdck et al. (2007) utilizaron a la comunidad desnitrificante como modelo para evaluar los
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efectos de los iones Ag*™ en microorganismos del suelo, y observaron que la Ag* caus6 una
reduccion sigmoidea dependiente de la dosis en la actividad desnitrificante. Existe una
compleja relacién entre las BM y las no metanogénicas, las BM mantienen la concentracion
del H2 en el sistema a una concentracion baja por medio de su oxidacion, lo cual permite que
crezcan y se desarrollen bacterias no metanogénicas que en otras condiciones no podrian
coexistir, ademas actdan como sumidero de electrones para las especies sensibles a este
compuesto (Del Real Olvera, 2007). Por lo que la inhibicion de las BM y la acumulacion de
H> podrian afectar la actividad de otros tipos de bacterias anaerobias presentes en el sistema.

El pH tiene diversos efectos en la actividad enzimatica de los microorganismos, es un indicio
de que la digestion se esta realizando en condiciones adecuadas, ya que si los productores de
CHs son inhibidos o destruidos no se degradan los &cidos producidos por las bacterias
acetogénicas y el pH dentro del digestor disminuiria progresivamente (Rodriguez, 2010). El
valor éptimo de pH para la actividad de las BM es de entre 6.5 y 7.6 (Rittman y McCarty,
2001), el alejarse de este valor disminuye la eficiencia del proceso. Al finalizar la actividad, el
pH del medio para ambos sistemas biologicos se mantuvo alrededor de 6.7 y 6.8 en la mayoria
de las pruebas, lo cual es indicio de un equilibrio adecuado entre las BM vy las acetogénicas
que permiten mantener la capacidad buffer del sistema. Sin embargo en el lodo expuesto a
1000 y 2000 mg/L Ag* el pH fue de 7.64 y 8.04 respectivamente, lo cual puede deberse a un
aumento en la alcalinidad por la metanogénesis o por la generacion de iones OH" durante la
desnitrificacion (Ec. 3.1). En la biopelicula se observa el efecto contrario, en las pruebas con
2000 mg/L de Ag" el pH disminuy6 a 6.0, posiblemente debido a un aumento en la poblacién
de bacterias acetogénicas, lo cual puede ocasionar la acumulacion de acetato que aumenta la
acidez del medio y puede llegar a ser inhibitorio para los microorganismos metanogénicos de
la biopelicula (Reis et al., 1990), esto coincide con la baja produccion de CH4 observada a esta
concentracion. Conviene recordar que las bacterias responsables de la fase acidogénica y
acetogénica son menos sensibles a los cambios del pH del medio que las metanogénicas, y que
presentan elevados valores de velocidad maxima de crecimiento especifico, por lo que las
perturbaciones en el sistema pueden ocasionar la inhibicion de la metanogénesis y la
proliferacion de &cidos, CO- y otros compuestos que acidifican el sistema (Fernandez, 2008).
El deterioro de los procesos anaerobios a valores de pH menores a 6.5 y mayores a 8.2 han

sido demostrados experimentalmente, las variaciones en el pH pueden considerarse mas como

58



Capitulo 3. Evaluacion del efecto toxico de la plata sobre un lodo granular y una biopelicula metanogénica.

el reflejo de un desequilibrio que como la causa del mismo (Del Real Olvera, 2007), éstas
afectan significativamente el crecimiento y poblacion de las bacterias anaerobias, y pueden
afectar el desempefio de la biopelicula en términos de la remocion de DQO, sin embargo es
posible que después de un tiempo las bacterias se adapten a estas condiciones y continten su
actividad. Las bacterias tienen la capacidad de adaptarse al sistema y generar la alcalinidad
suficiente para mantener su actividad (Kousi et al., 2011).

Diversos autores han observado una relacion entre el ORP y el rendimiento de la digestion
microbiana (Lopez Cabanes, 1989). Al finalizar la actividad del lodo granular y la biopelicula,
las bacterias anaerobias disminuyeron el ORP a condiciones reductoras (-100 mV a -330 mV),
lo cual es un indicio del funcionamiento adecuado del metabolismo de las bacterias, bajo estas
condiciones la Ag* pudo ser reducida a AgP. Esto se corroboro con las eficiencias de remocion
de Ag", cuyo promedio fue de 99.5%. Incluso las pruebas con 1000 mg/L Ag+-575 mg/L NO3
y 2000 mg/L Ag*-1150 mg/L NOs’, que mostraron un ORP positivo al final de la actividad,
tuvieron eficiencias de remocién de Ag* de 99.4% y 99.8% respectivamente. El ORP oxidativo
en las pruebas con 1000 y 2000 mg/L de Ag* corrobora el efecto adverso en las BM expuestas
a mayores concentraciones de Ag"y NOs", pues la inhibicién de la biopelicula se ve reflejada
en el incremento del ORP al finalizar las pruebas que a su vez afecta la produccion de CHa.
El porcentaje de remocion de Ag* fue de entre 85%-100% en cada una de las pruebas para
ambos sistemas bioldgicos. Esto coincide con los resultados de Borja-Maldonado (2014), quien
realiz6 ensayos en botellas con BSR y obtuvo eficiencias de remocion de Ag™ del 100%, sin
embargo en su estudio la Ag" fue reducida y recuperada como AQ:S.
Pavlostathis y Maeng (2000) realizaron simulaciones computacionales de sus experimentos en
lote para explicar el efecto del AgNOs y sulfuro en cultivos metanogénicos, y observaron que
cuando las concentraciones de Ag® y sulfuro son constantes (100 mg/L y 10 mg/L
respectivamente) concentraciones casi equimolares de Ag2S y AgP se forman hasta que el ORP
disminuye a -198 mV, debajo de este valor casi toda la plata existe como Ag°.

En esta investigacion no se introdujeron SO4> al sistema, por lo que la Ag* fue reducida a
Ag, sin embargo esto puede ocurrir tanto por la disminucion del ORP como por la presencia
de enzimas reductoras. Diversas bacterias han sido utilizadas para reducir los iones Ag* a Ag°
(Kumar et al., 2014; Shivaji et al., 2011; Kalishwaralal et al., 2008). En estos procesos los

agentes reductores son sustituidos por compuestos bioldgicos, incluso se habla de una enzima
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Ilamada nitrato reductasa como la responsable de reducir los iones Ag* provenientes del
AgNO:s para sintetizar AgNPs (Vaidyanathan et al., 2010; Kumar et al., 2007). Esta enzima
podria haber estado presente en los sistemas bioldgicos de lodo granular y biopelicula
utilizados en esta investigacion, por la presencia de bacterias desnitrificantes.

La resistencia de los sistemas biolégicos al metal puede atribuirse a la reduccién de Ag*, ya
que la forma idnica de este metal es mas toxica para los microorganismos. El grado de
inhibicion de las bacterias anaerobias depende de factores como la concentracion y forma
quimica del metal, condiciones del entorno como pH y temperatura, asi como de la cantidad y
distribucion de la biomasa (Mudhoo y Kumar, 2013). Al comparar los porcentajes de remocion
de Ag"* de la biopelicula con los del lodo granular se observa que hubo mayor remocién de Ag*
en el lodo granular, esto se debe a que un alto porcentaje de los metales es absorbido por las
particulas del lodo. Green et al. (1998) realizaron experimentos en lote con lodo granular
anaerobio y observaron que al menos 90% del cromo y niquel desapareci6 del medio liquido
en las botellas seroldgicas, 76% de los metales fueron absorbidos por los granulos y el resto
precipito debido al pH. En el lodo granular se tiene mayor cantidad de microorganismos y el
metal se encuentra en contacto directo con los microorganismos, por lo que los metales se
acumulan a través de su union con la membrana celular. Sin embargo en ambos casos,
biopelicula y lodo granular, el porcentaje de remocion de Ag* fue mayor al 90%. Cabe sefialar
que el soporte de la biopelicula, que inicialmente era blanco y una vez inoculado present6 un
color ligeramente café, tenia una tonalidad plateada al finalizar la actividad debido a la

reduccion del metal a Ag® (Figura 3.5).

Figura 3.5 Evolucion de la biopelicula. a) soporte de polietileno de baja densidad. b) formacion

de la biopelicula tras la inoculacién. c) biopelicula después de la adicion de Ag*.
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Tabla 3.2 Resultados de las pruebas en lote con lodo granular y biopelicula expuestos a diferentes concentraciones de plata.

Concentracién de Ag* en mg/L

Parametros 50 100 500 1000 2000
LG BP LG BP LG BP LG BP LG BP LG BP
pH final 6.6+0.1 6.6+0.04 65+01 65+0.04 | 65+03 6.4+0.1 6.5+ 0.02 6.2+0.1 7.6+0.1 6.7+01 | 79+004 6.0+0.1
ORP final
( V) -315+6 -329+3 -209+1 -282+6 -197 + 47 -156 + 13 -187 £ 13 -96+5 230 £ 23 461 +6 364 +£17 582 + 28
m
Remocién de
92+2 97 +1 71+5 94 +1 74 + 24 95+ 3 84 +7 83+8 63+4 63+3 50 + 0.04 51+3

DQO (%)
Remocién de

- - 99 + 0.05 95+0.1 100+ 0.2 97 £ 0.04 100 + 0.02 98 +0.1 99+0.1 98 +0.1 100 + 0.04 85+0.1
Ag* (%)
Remocién de

- - - 98+1 - 96 +0.8 - 91+2 - 62+4 - 25+0.2
NOs (%)

*L.G= Lodo granular BP= Biopelicula
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3.3.4 Caracterizacién del residuo recuperado

Al finalizar la AME, se recolect6 el medio liquido y el residuo de las botellas, para su analisis
por MEB-EDAX. En la Figura 3.6 se muestra una micrografia del precipitado del lodo
granular expuesto a 1000 mg/L Ag", en la cual se confirmé la presencia de Ag®, asi como el
microanalisis de dicho precipitado. La Figura 3.7 muestra una micrografia que confirma la

capacidad de la biopelicula anaerobia para reducir el ORP del medio y llevar a cabo la

reduccion de Ag* a AgP.
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Figura 3.6 Micrografia y microanalisis del residuo recuperado de las pruebas en lote con lodo
granular mediante MEB-EDAX.
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Figura 3.7 Micrografia y microandlisis del residuo recuperado de las pruebas en lote con
biopelicula mediante MEB-EDAX.
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En estudios previos realizados con BSR se encontraron sulfuros metalicos como las especies
predominantes en el analisis del residuo solido (Borja Maldonado et al., 2014; Gallegos-
Garcia et al., 2008). Sin embargo en el presente estudio, al evitar la adicion de SO4> en la
alimentacion, se busco reducir el metal por medio de la disminucion del ORP para que

sedimentara al fondo del reactor en su estado metalico (AgP).

3.3.5 Recuperacion de los sistemas biol6gicos

Al finalizar la AME de los sistemas bioldgicos de lodo granular y biopelicula expuestos a
diferentes concentraciones de Ag*y NOgz", se retiré el medio liquido de las botellas serolégica
y se sustituy0 por uno fresco sin metal para evaluar la recuperacion de las BM. Las
condiciones al inicio de la recuperacion fueron pH de 6.5 y ORP oxidativo con un valor
promedio de 327 mV. La Figura 3.8 presenta la recuperacion del lodo granular, en ella se
observa que el lodo previamente expuesto de 50 a 1000 mg/L Ag™, con sus respectivos NOs
, logré recuperarse y alcanzo una produccion de CHg similar. Incluso el lodo previamente
expuesto a Ag*, alcanzé una produccion de CHa similar al lodo que no estuvo en contacto
con el metal. Esto se ve reflejado en los valores de la méxima concentracion de CH4 de la
Tabla 3.3, los cuales oscilan en valores entre 5.5-6.2 mL de CHa, en la rmax cuyo valor
promedio fue de 0.059 mL CHa/h y en la eficiencia de remocion de la DQO que se mantuvo
alrededor del 89%. Sin embargo el lodo granular expuesto a 2000 mg/L Ag*-1150 mg/L NOs’
no logré recuperarse, esto se vio reflejado en una baja produccién de CHs y una eficiencia
de remocién de DQO del 38%. Cabe sefialar que los resultados de produccién de CH4 durante
la recuperacion de ambos sistemas biolégicos expuestos a 2000 mg/L Ag™ no presentaron un
ajuste adecuado con el modelo de crecimiento sigmoidal de Gompertz debido al efecto
inhibitorio observado. El pH al finalizar la actividad fue de 6.9 en todas las pruebas con lodo
previamente a Ag".

La exposicion constante a bajas concentraciones de metales pesados no afecta seriamente la
eficiencia biologica de un proceso de tratamiento, de hecho los lodos aclimatados pueden
mantener altas eficiencias de remocion de la DQO incluso cuando son expuestos a altas
concentraciones de metales como cadmio y zinc. En contraste, las cargas de metales

aplicadas a lodos no aclimatados resultan en efectos perjudiciales para el proceso biol6gico
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(Ting et al., 1994). Por lo que si se quisiera aumentar la resistencia del lodo granular se podria
aclimatar a la presencia de Ag* incrementando la concentracion del metal de forma gradual.
La Figura 3.9 presenta la recuperacion de la biopelicula, que logro recuperarse tras su
exposicion a Ag" y NOs™ debido a que continu6 con la produccién de CHa y alcanzé una
produccion maxima de CHas de entre 8.0-9.7, asi como una rmax promedio de 0.50 mL CHa/h.
Al igual que en la cinética de los sistemas bioldgicos expuestos a Ag*, la biopelicula tuvo
una produccion maxima de CH4 mayor que la del lodo granular, esto debido a lo que se
mencionaba sobre la selectividad de la biopelicula. Sin embargo los valores de la rmax son
similares para ambos sistemas biologicos. La biopelicula expuesta a 100 mg/L Ag*-58 mg/L
NOs y 500 mg/L Ag*-288 mg/L NOs™ mostré un ligero efecto adverso sobre la produccion
de biogas (menor al 30%), posiblemente debido a: 1) el desprendimiento de algunos
microorganismos del soporte ante el contacto con el metal por la deficiencia de sustrato en
las capas mas profundas de la biopelicula y 2) al ser retirada la Ag* del medio, las bacterias
que son afines este metal ya no participan en la degradacion del sustrato organico, esto
repercute en una menor produccién de CHa.

Las pruebas con biopelicula previamente expuesta a 1000 mg/L Ag*-575 mg/L NOs"y 2000
mg/L de Ag™-1150 mg/L NOs™ no fueron capaces de producir CH4 una vez retirado el metal,
esto demuestra que dichas concentraciones tuvieron un efecto inhibitorio en la actividad
metabdlica de las BM, que se vio reflejado en sus valores oxidativos de ORP al final de la
cinética (265 y 319 mV). Las pruebas expuestas de 50-500 mg/L Ag" presentaron un ORP
reductor al finalizar la actividad (-406 mV a -290 mV), esto indica la recuperacién de las
bacterias anaerobias en la biopelicula. EI pH al final de la recuperacion fue de entre 6.5-6.7
en todas las pruebas, a excepcion de la de 2000 mg/L Ag*-1150 mg/L NOs que tuvo un pH
final de 6.0, posiblemente debido a la acumulacién de acetato en el sistema por la inhibicion
de la metanogénesis y el aumento en la acetogénesis. Las eficiencias de remocion de DQO
para las pruebas de 50-100 mg/L de Ag* fueron de 94%, para la de 500 mg/L de Ag " 87% y
en las pruebas de 1000 y 2000 mg/L de Ag" se alcanzaron valores de hasta 53% y 46%
respectivamente, posiblemente por la contribucion de otro tipo de microorganismos
presentes en la biopelicula, como se menciond anteriormente. Cabe recordar que la
resistencia de la biopelicula depende del grado de madurez de la misma, en este caso se

utilizé una biopelicula desarrollada durante 94 dias por lo que al realizar las pruebas con una
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biopelicula mas vieja se podrian obtener mejores resultados. Con estos resultados se reitera
la mayor resistencia del lodo granular, el cual ha sido utilizado en estudios previos para la
remocion de metales, ante la presencia de Ag™ y NOs', en comparacion con la biopelicula.
La resistencia de los microorganismos al metal varia con la especie bacteriana mediante el
desarrollo de una variedad de mecanismos de resistencia especifica, tales como la exclusion
del metal por barrera de permeabilidad, el transporte activo del metal fuera de la célula, el
secuestro intracelular de la proteina de unién al metal, el secuestro extracelular, la
desintoxicacion enzimatica del metal a una forma menos toxica y la reduccion en la
sensibilidad de las dianas celulares frente al metal. Ademas la capacidad de resistencia a los
metales pesados depende también de la biodisponibilidad y efecto toxicoldgico de cada metal
pesado (Hoa y Kieu, 2011). Diversas especies bacterianas tienen genes que controlan la
resistencia a metales toxicos especificos. Esta resistencia esta por lo general determinada por
moléculas de ADN extracromosomico llamadas plasmidos, que con frecuencia son
responsables de la resistencia a diversos antibidticos (Silver y Misra, 1984). Ademas la
presencia de iones haluro que acttan como agentes precipitantes, proteinas, y otros ligandos
biolégicos de Ag*, afectan la biodisponibilidad del metal (Silver, 2003); estos procesos
permiten que los metales se vuelvan “invisibles” para los microorganismos y no se inhiba la
digestion anaerobia (Bhattacharya et al., 1995).

La cinética de la recuperacion finalizd en menor tiempo que la cinética de los sistemas
bioldgicos expuestos a AgNO3, ademas la fase lag también se redujo durante la recuperacion,
siendo menor para los sistemas previamente expuestos a mayores concentraciones de 1os
iones Ag® y NOs". Esto ocurre debido a que las bacterias que permanecen en los sistemas
biolégicos son aquellas que tienen mayor resistencia o tolerancia a Ag™ y NOs’, por lo que
son consorcios que se encuentran condicionados. Ante la ausencia de NOz las BM no
encontrarian competencia en la desnitrificacion y esto podria permitir que incrementen su
actividad y por ende la produccién de biogas. La velocidad de produccion de CH4 fue mayor
durante la recuperacion pues alcanz6 maximos de 0.080-0.071 mL CHa/h, mientras que
durante la actividad con metal la rmax fue de 0.032-0.057 mL CHo./h para el lodo granular y
la biopelicula respectivamente. Esto indica que el metal y la presencia de especies oxidantes
(NO3) pueden llegar a retardar el metabolismo de las BM, las cuales pueden recuperarse al

retirar el metal del medio.

65



Capitulo 4. Recuperacion de plata a partir de una biopelicula anaerobia en un reactor LFI

12

10

mL de CH, acumulados

Tiempo (hrs)

Figura 3.8 Produccion de CHa en experimentos en lote con lodo granular metanogénico sin

metal para evaluar su recuperacion. Donde control (]), 0 mg/L (m), 50 mg/L (*), 100 mg/L (A),

500 mg/L (+), 1000 mg/L (+) y 2000 mg/L (A).
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Figura 3.9 Produccion de CH4en experimentos en lote con la biopelicula sin metal para evaluar
su recuperacion. Donde control (]), 0 mg/L (=), 50 mg/L (*), 100 mg/L (4 ), 500 mg/L (+), 1000
mg/L (©) y 2000 mg/L (A).
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Tabla 3.3 Parametros cinéticos obtenidos del modelo de crecimiento sigmoidal de Gompertz en
presencia de Ag* para el lodo granular y la biopelicula metanogénica.

Ag* A Imax Fase
k (hh) tc (h) R
(mg/L) (mL CHa) (mL CHa/h) Lag
Lodo 0 5.48 0.038 0.080 41.8 0.998 0
Granular 50 6.04 0.022 0.051 78.2 0.990 24
100 5.5 0.027 0.057 54.2  0.996 16
500 6.24 0.024 0.058 415 0.983 0
1000 5.47 0.023 0.049 351 0.953 0
2000 - - - - - 0
Biopelicula 0 9.7 0.019 0.071 1235 0.995 40
50 9.52 0.014 0.051 135.1 0.992 48
100 7.99 0.016 0.049 116.1 0.990 48
500 9.08 0.008 0.028 218.1 0971 0
1000 0.87 0.149 0.050 9.4 0.999 0
2000 - - - - - 0

3.4 Conclusiones

Estos sistemas biol6gicos constituyen una alternativa adecuada no solo para remover Ag* de
aguas residuales que contienen metales pesados, sino también para su recuperacion como
Ag’. Los resultados demuestran que las BM en el lodo granular son resistentes a
concentraciones de hasta 1000 mg/L de Ag*-575 mg/L NOs y en la biopelicula son
resistentes hasta 500 mg/L Ag*-287 de NOs". La resistencia de la biopelicula fue menor que
la del lodo granular, posiblemente debido a que los granulos del lodo absorben el metal y a
que en el lodo se tiene mayor diversidad microbiana, la cual permite que distintos tipos de
bacterias trabajen en sintrofia para superar las condiciones adversas. La presencia de
bacterias desnitrificantes, la cual fue comprobada con la eficiencia de remocion de nitratos y
posterior caracterizacion de la biopelicula, contribuyd a la degradacion de la DQO vy a la

disminucion del ORP del medio, ademas estas bacterias contienen enzimas como la nitrato
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reductasa que podria haber contribuido a la reduccion de Ag* a Ag®. La competencia de las
BM con las desnitrificantes contribuiria a explicar la disminucion en la produccion de CHa
en los sistemas expuestos a mayores concentraciones de Ag” y NOs’, es posible que el
predominio de microorganismos desnitrificantes no permitiera que se llevara a cabo el
siguiente proceso dentro de la secuencia de la digestion anaerobia, ya que las proporciones
de materia organica en estos casos deben haber disminuido considerablemente en
comparacion con los sistemas que no fueron expuestos a AgNOs. Adicionalmente la
presencia de NOs™ ocasiona un incremento en el ORP, esto afecta la produccion de CHa
debido a que las BM son anaerobios estrictos que requieren condiciones reductoras de ORP.
Esto se vio reflejado en la disminucion de la tasa de produccion de metano en los sistemas
expuestos a Ag* y NOgz', en comparacion de los sistemas que solamente tuvieron medio
mineral y sustrato organico. Durante la cinética de produccién de CH4se observaron distintas
pendientes a cada concentracion de Ag™ y NOs', éstas podrian estar asociadas a la utilizacion
de distintos tipos de sustratos como el etanol, acetato e hidrogeno debido a que existen
bacterias anaerobias con distintas vias metabdlicas. La fase de retardo calculada y reportada
por Gompertz muestra que la adaptacion a la presencia de Ag™ y NOs™ fue mas lenta en los
microorganismos de la biopelicula, en comparacion con los del lodo granular. Esto puede
estar correlacionado con la resistencia a la transferencia de masa de la biopelicula,
influenciada por su grosor, sustancias exopoliméricas y distribucion de los microorganismos.
Las eficiencias de remocion de Ag* fueron de entre 85 y 98%, aln en las pruebas que
presentaron un ORP oxidativo al finalizar la actividad.

La produccion maxima de CHs durante la recuperacion fue menor a la de los sistemas
bioldgicos expuestos a Ag*, sin embargo se llevé a cabo en menor cantidad de tiempo, lo que
indica que la Ag* y los NO3™ pueden retardar la actividad metabolica de los microorganismos.
La disminucion en la fase de retardo durante la recuperacion y el incremento en la velocidad
de produccion de CHs demuestran que tras la exposicion a AgNOs, quedaron
microorganismos condicionados en los sistemas bioldgicos. El analisis elemental del
precipitado demostrd la presencia de AgP®, cumpliendo con el prop6sito de esta investigacion.
Este es el primer estudio para la recuperacion de Ag® de un agua residual sintética a partir de
la disminucion del ORP con bacterias anaerobias, presentando ventajas no solo ambientales,

sino también econdmicas.
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CAPITULO 4. RECUPERACION DE PLATA A PARTIR DE UNA
BIOPELICULA ANAEROBIA EN UN REACTOR DE LECHO
FLUIDIFICADO INVERSO

Resumen

Este estudio evalud la capacidad de un reactor LFI para reducir Ag* y recuperar Ag° a partir
de un agua residual sintética, mediante la formacion de una biopelicula anaerobia. El reactor
se alimento6 con una mezcla de etanol-acido acético con una carga organica de 1 g DQO/L-
d, a un TRH de un dia. La velocidad de carga del metal se incrementd gradualmente de 20
hasta 300 mg/L Ag*. La composicion bacteriana de la biopelicula fue examinada por analisis
de la secuencia 16S rRNA La eficiencia de remocion de DQO increment6 con la presencia
de Ag* hasta alcanzar valores entre 94-98%, al igual que la alcalinidad que alcanzé valores
de hasta 1000 mg CaCOs/L. ElI ORP se mantuvo por debajo de -300 mV durante toda la
operacion del rector, lo que permitié la reduccion de Ag* a Ag®, y eficiencias de remocion
del metal de hasta un 98.7% en promedio. La caracterizacion del precipitado recuperado del
fondo del reactor analizado por MEB y MET confirmé la presencia de Ag’. El analisis de la
secuencias de genes clonados por 16S rRNA de la biopelicula sugirieron una alta identidad
del genero Proteobacterias y en segundo lugar Euryarchaeota, posibles responsables de la
degradacién de la DQO, reduccién del ORP y la reduccion del metal. Este estudio es el
primero en repostar la viabilidad de recuperar Ag® de un agua residual a partir de una

biopelicula anaerobia en reactor LFI.

Palabras clave: biopelicula, reactor de lecho fluidificado inverso, plata, potencial oxido

reduccion, bacterias anaerobias.
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4. 1 Introduccidn

La digestion anaerobia aplicada a la precipitacion de metales ha sido estudiada en diferentes
configuraciones de reactores, los cuales incluyen procesos en una sola etapa o multiples
etapas; en los procesos de una sola etapa los metales pesados son precipitados y retenidos en
el reactor combinados con la biomasa, mientras que en los de multiples etapas la oxidacién
de la DQO vy la precipitacion de los metales se llevan a cabo en unidades separadas, esto
permite la recuperacion de minerales valiosos aunque conlleva mayores costos (Gallegos-
Garcia et al., 2009). Una amplia variedad de reactores han sido utilizados para los procesos
anaerobios, como los reactores de lecho fluidificado, en los cuales los microorganismos se
adhieren a un material inerte denso para formar una biopelicula, el soporte puede ser granos
de arena, carbdn activado granular, tierras diatomeas y otros sélidos pequefios resistentes a
la abrasion; el soporte es fluidificado por una alta tasa de flujo ascendente del fluido a tratar
que incluye la recirculacion del efluente (Rittmann y McCarty, 2001). Estos reactores son
ampliamente utilizados para la remocién combinada de DQO, metales y SO4> de las aguas
residuales debido a que la recirculacién diluye las concentraciones de sustancias toxicas en
el influente (Kaksonen et al., 2007). A diferencia de los reactores UASB, la fluidificacién
del lecho y el mezclado proveen una distribucion uniforme del fluido a través del reactor y
una buena transferencia de masa del liquido a la superficie de la biopelicula. Kaksonen et al.
(2003) utilizaron un reactor de lecho fluidificado sulfato reductor alimentado con lactato para
precipitar hierro y zinc de un agua residual que contenia SO4%, durante sus experimentos
encontraron una remocion del 99.8% de los metales y un incremento en el pH del efluente
por la alcalinidad producida. A pesar de sus multiples ventajas, tanto el reactor UASB como
el de lecho fluidificado poseen la desventaja de que los metales precipitan al fondo del
reactor, donde se retienen combinados con la biomasa, dificultando su separacion.

El reactor LFI ofrece una alternativa para la precipitacion y recuperacion de los metales
pesados en una sola etapa. En éste reactor se utiliza un soporte de baja densidad que flota en
la parte superior de la columna de liquido, el cual se expande a través de la recirculacion del
efluente que entra por la parte superior del reactor; tras inocular el reactor, la biopelicula se
desarrolla sobre el soporte que permanece suspendido y mantiene los metales precipitados o
sedimentados, en el fondo del reactor separados de la biomasa. El primer estudio en

recuperacion de metales por medio de un reactor LFI fue realizado por Gallegos-Garcia et
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al. (2009), quienes trataron un agua residual sintética con hierro, zinc, cadmio y SO4*
mediante sulfato reduccion, durante su investigacion alcanzaron una remocion de SO4? del
41% vy eficiencias de precipitacion del metal por encima del 99% como FeS;, ZnS y CdS.
Sahinkaya y Gungor (2010) utilizaron un reactor LFI para tratar agua residual sintética con
S0O4?* y distintas concentraciones de cobre y zinc, con lactato como sustrato, la reduccion de
SO4% fue de entre 44-88% y 99% de los metales precipitaron al fondo del reactor como
sulfuros metalicos.

Estos datos demuestran la factibilidad de utilizar reactores LFI para la remocién y
recuperacion de diversos metales de aguas residuales, sin embargo pocos estudios han
evaluado la remociéon de Ag" mediante digestién anaerobia debido a sus propiedades
antisepticas que se pensaba impedirian la actividad de las bacterias anaerobias. En un estudio
reciente realizado por la EPA se detectd la presencia de plata a concentraciones entre 1.94-
856 mg/kg de nanoplata, en muestras de lodos y efluentes de plantas de tratamiento de aguas
residuales que operan con digestién anaerobia (Chen et al., 2012). Esto condujo a que se
realizaran pruebas en lote para evaluar el efecto de Ag® y AgNPs sobre los consorcios
bacterianos presentes en plantas de tratamiento (Kaegi et al., 2013), y a que se utilizara un
reactor LFI para evaluar la remocion de Ag™ de un agua residual sintética, a partir del proceso
de sulfato reduccién, con una recuperacioén promedio de 94% de Ag.S (Borja Maldonado,
2014). Estos resultados demuestran la posibilidad de remover Ag* de aguas residuales a partir
del proceso de digestion anaerobia. La mayoria de los estudios en la literatura se basan en la
sulfato reduccién, proceso mediante el cual se produce H.S, que provoca la precipitacion de
los metales como sulfuros metélicos al fondo del reactor; sin embargo en esta investigacion
se privo de SO4% al sistema para promover la actividad de poblaciones anaerobias distintas
de las BSR, como las BM, con la finalidad de recuperar Ag®en lugar de AgzS.

En su mayoria, los reactores anaerobios de lecho fluidificado son inoculados con consorcios
indefinidos de micoorganismos anaerobios, diversos autores han sefialado que la
composicion de la comunidad microbiana influencia la estabilidad y desempefio de los
reactores anaerobios, por ello es importante entender éstas comunidades asi como sus
interacciones para la operacion y optimizacion del desempefio del reactor. Estas
interacciones microbianas son importantes particularmente en los reactores con biopelicula

y estan influenciadas por la capacidad de los microorganismos para afiadirse al soporte a las
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condiciones de operacién del reactor (Celis et al., 2009). En las biopeliculas, los diferentes
gradientes de quimicos, nutrientes y oxidantes crean micro-ambientes que le confieren una
estructura en capas, de tal modo que los anaerobios estrictos se encuentran en las capas mas
profundas (Papa et al., 2013). La caracterizacién microbiana de la biopelicula puede ayudar
a lograr un arranque del reactor efectivo, una operacion confiable y eventualmente a utilizar
un reactor de mayor escala. Los métodos previos para la identificacién de microorganismos
estaban limitados al cultivo, sin embargo durante la ultima década, los avances en biologia
molecular basados en el analisis de secuencias 16S rDNA han permitido identificar grupos
filogenéticos especificos en un ambiente particular (Celis et al., 2009).

Las pruebas en lote con lodo granular y biopelicula descritas en los capitulos 3 y 4
demuestran la factibilidad de reducir Ag* a Ag® por medio de la actividad de las bacterias
anaerobias que reducen el ORP a condiciones reductoras. El objetivo de esta investigacion
es evaluar la factibilidad de utilizar un reactor LFI para formar una biopelicula anaerobia que
permita la reduccion de Ag* y su recuperacion como Ag® del fondo del reactor, separada de
la biomasa, en una sola etapa, ademas de identificar los microorganismos presentes en la

comunidad microbiana de la biopelicula.
4.2 Métodos y metodologia

4.2.1 Condiciones de operacion del reactor

Para los experimentos se utiliz un reactor LFI a escala laboratorio, el cual se describe en la
Seccion 2.1. El reactor se inoculd con 100 mL de particulas de polietileno de baja densidad
como material de soporte y 60 mL de lodo granular anaerobio metanogénico, como se
describe en la Seccion 2.2. El reactor se alimenté con agua residual sintética, con medio
mineral basal y una mezcla de etanol-acetato como sustrato. Bajo estas condiciones el reactor
opero en lote por 24 h para formar la biopelicula, transcurrido este tiempo comenzé a
operarse en continuo. El reactor se opero a temperatura ambiente, presion ambiental, con una
carga organica de 1 g DQO/L, TRH de un dia'y con un flujo de recirculacion de 164 mL/min,
el cual permitié fluidificar el soporte (40% con respecto al volumen del reactor) y asegurar

condiciones de mezcla completa.
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La Tabla 4.1 muestra los diferentes periodos de operacion del reactor LFI durante los 293
dias que se operé en modo continuo. El reactor se oper6 sin la adicion de Ag* durante los
primeros 231 dias (periodos I al I11), de los 232 a los 293 dias (periodos IV y V) se le alimento
Ag* como AgNOs. Las concentraciones de Ag* que se afiadieron al reactor LFI se basaron
en los resultados de las pruebas en lote con biopelicula, la concentracion inicial fue de 20
mg/L de Ag*-11.5 mg/L NOs" y se increment6 gradualmente para permitir la adaptacion de

las bacterias, hasta alcanzar una concentracién de 300 mg/L de Ag*-172 mg/L NOs".

Tabla 4.1 Condiciones de operacién en continuo del reactor LFI a temperatura ambiente (20-
27°C)

Parametro Periodo Experimental

I 1 11 v \
Dias de operacion 0-53 54-94 95-231 232-244 245-293
Etanol: Acido Acético 80:20  80:20 80:20 80:20 80:20
Carga organica (g DQO/L-d)  1.00 1.00 1.00 1.00 1.00
TRH (dias) 1 1 1 1 1
pH alimentacion 6.5 6.5 6.5 6.5 6.5
Carga de Ag* (mg/L-d) - - - 20-50 150-300
Carga de NO3z" (mg/L-d) 11.5-28.7 86.2-172.4
AME (g DQO/L-d) 015  0.19 0.18 - 0.11

4.2.2 Medios de cultivo

El agua residual sintética con la que se alimentd el reactor y el medio mineral basal para

evaluar la AME se describen en la Seccion 2.3.

4.2.3 Ensayos de actividad metanogénica especifica

Durante la operacion del reactor LFI se realizaron ensayos en lote, en diferentes periodos de
operacion, para evaluar la AME de la biopelicula. Para ello se utilizd etanol como sustrato a
una carga organica de 1 g DQO/L. La AME se calculé mediante la pendiente de la curva de
produccion de CH4 obtenida por el método de Gompertz y los SVI contenidos en cada botella.

El método de la AME y la determinacion de los SVI se describen en la Seccion 2.4y 2.6.4.
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4.2.4 Andlisis

Para evaluar el desempefio del reactor se determino la eficiencia de remocion de DQO,
eficiencia de remocion de Ag*, pH, alcalinidad y ORP, y realizar el analisis elemental del
precipitado recuperado por MEB-EDAX se sigui6 la metodologia de la Seccién 2.6 y 2.8.

4.2.5 Extraccion de ADN

La biopelicula se sometid a un proceso para extraer el ADN y poder realizar la identificacion
de microorganismos. Una vez obtenido el ADN se realizé la PCR para comprobar si el ADN
no se habia degradado y verificar si podia amplificarse para su posterior utilizacién en la
pirosecuenciacion, esto mediante electroforesis en gel de agarosa. Los procedimientos se

describen en la Seccién 2.9.

4.2.6 Pirosecuenciacion

El ADN aislado se utiliz6 para realizar la pirosecuenciacion por medio de SILVAngs analysis
pipeline, con la finalidad de identificar los microorganismos presentes en la biopelicula

(Quast et al. 2013). Este procedimiento se describe en la Seccion 2.9.3.
4.3 Resultados y discusion

4.3.1 Desempefio del reactor LFI

La Figura 4.1 muestra los resultados del desempefio del reactor con respecto al tiempo y las
eficiencias de remocion promedio se presentan en la Tabla 4.2. Durante los primeros 17 dias
de operacion de reactor se alcanzd una eficiencia de remocion de DQO de hasta 78%, sin
embargo los dias 20 y 31 se limpiaron las mangueras y el fondo del reactor, con la finalidad
de eliminar los microorganismos que se encontraran en cualquier lugar del reactor que no
fuera el soporte fluidificado, para asi evitar interferencias en el desempefio de la biopelicula
suspendida; esto provocé una disminucién en la remocion de la DQO que cay6 a un valor de
54%, sefial de que los microorganismos eliminados estaban utilizando sustrato que podia ser
utilizado por las bacterias en la biopelicula para la sintesis celular y para la produccién de
CHa.
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En este periodo se alcanzé una eficiencia de remocién de DQO promedio de 59.6% y pH en
el efluente de 7.51. La alcalinidad incrementd con el tiempo y su valor promedio fue de
445.52 mg CaCOs/L. Estos resultados son indicio de la formacion de la biopelicula
anaerobia, debido a que la oxidacion del sustrato organico por la actividad de las bacterias
anaerobias ocasiona un incremento en el pH y alcalinidad del sistema. El arranque del reactor
es la etapa mas critica en un proceso de digestion anaerobia, debido a que diversos aspectos
microbiologicos deben ser estudiados para elucidar las reacciones bioquimicas (lke et al.,
2010) e imponer condiciones selectivas que permitan la proliferacion del grupo trofico
deseado. En este caso se evitd introducir SO4% al sistema para prevenir la proliferacion de
BSR y fomentar el desarrollo de otro tipo de bacterias anaerobias como las BM, las cuales
tienen la ventaja de producir biogas y poseen propiedades que permiten que el estudio de su
ecologia y actividad sea relativamente simple (Burlage et al., 1998).

En el periodo Il aument¢ la eficiencia de remocién de DQO promedio en el reactor a 67.5%,
el pH promedio a 7.59 y la alcalinidad promedio a 544.5 mg CaCOs/L.A los 62 dias se
observé una disminucion en la eficiencia de remocion de la DQO a 46.6% por la limpieza
del fondo del reactor, la biopelicula se recuperé de manera gradual hasta alcanzar una
eficiencia de remocion de DQO de 67%. Durante todo este periodo se monitored el ORP el
cual es un indicio de la actividad de las bacterias anaerobias, la oxidacion de los sustratos
organicos con el uso de aceptores de electrones oxidantes (NOz", CO) permitid disminuir el
ORP del medio a condiciones reductoras. Al inicio del periodo el ORP fue de -284 mV, y
disminuyé gradualmente a -340 mV, valor adecuado para asegurar el desarrollo de
poblaciones metanogénicas que requieren un ORP inferior a -250 mV (Campos et al., 2012).
En el periodo Il la eficiencia de remocién promedio de DQO increment6 a 68.88%, la
alcalinidad tuvo un valor promedio de 510.58 mg CaCOs/L, el pH promedio en el efluente
aumento a 7.64 y el ORP promedio fue de -338 mV. Esto indica un incremento en la
poblacion de las bacterias anaerobias con respecto a los periodos anteriores, y su adaptacion
a las condiciones del sistema. A los 108 dias disminuyeron la eficiencia de remocién de
DQO, la alcalinidad y el pH a valores de 17.8%, 405 mg CaCO3/L y 6.8, respectivamente,

esto debido a una fuga en la manguera de recirculacion del reactor LFI.
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Tabla 4.2 Desempefio del reactor LFI durante su operacion en continuo para la reduccion de Ag* a Ag°.

Periodo Experimental

Parametro | I Il vV \Y
n=21 n=24 n=49 n=6 n=17

Dias de operacion 0-53 54-94 95-231 232-244 245-293
Eficiencias de remocion de DQO (%) 60 + 15 68 + 8 69 + 16 89+0.9 94 +2
Alcalinidad por bicarbonato (mg

446 £ 79 544 + 65.6 511 + 87 556 + 45 902 + 164
CaCOs/L)
ORP efluente (mV) (-)349+2 (-) 326 + 24 (-) 33916 (-) 300 £ 32 (-)351£35
pH efluente 75+£0.2 7601 76+£04 79101 79102

Promedios +/- desviacién estandar

n= ndmero de muestras
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sobre Escherichia coli y Staphylococcus aureus.

Es importante determinar cuando se ha producido una perturbacion en el proceso que pueda
afectar su eficiencia para asi poder reconducir el sistema hacia una operacion estable
(Marsili-Libelli y Beni, 1996), como se hizo en este estudio. A los 161 dias de operacion del
reactor se retiré una cantidad considerable de biopelicula del reactor para realizar pruebas en
lote, sin que se observara un efecto adverso sobre la eficiencia del reactor. Sin embargo a los
198 dias se afiadio la biopelicula previamente utilizada para las pruebas en lote al reactor
LFI, esto ocasiond una reduccion en la remocion de la DQO a un valor de 62% y un aumento
en el ORP a -315 mV. El reactor se recuperd gradualmente y alcanz6 una remocién de la
DQO de 80.7%, alcalinidad de 565 mg de CaCO3/L, pH en el efluente de 8.2 y ORP de -323
mV. Debido al desempefio del reactor durante este periodo se decidid iniciar con la adicion
de Ag" al sistema.

En el periodo IV se aliment6 el metal al reactor, con una carga inicial que fue de 20 mg/L-d
de Ag" y posteriormente se incrementé a 50 mg/L-d de Ag*. Conforme se aumento la carga
del metal el desempefio del reactor LFI se vio favorecido, con un constante incremento en la
eficiencia de remocion de DQO, alcalinidad y pH, que alcanzaron valores promedio de
89.4%, 556 mg CaCOs/L y 7.9, respectivamente. En cuanto se adiciond el metal se observo
un aumento en el ORP del reactor a un valor de -255 mV, lo cual puede deberse a la
introduccion de NOz™ al sistema, sin embargo al finalizar el periodo el ORP disminuyo
nuevamente hasta alcanzar -338 mV, esto demuestra la resistencia de las bacterias anaerobias
a la presencia de Ag* en el reactor. Los microorganismos que crecen como biopelicula tienen
un fenotipo Unico comparado con su contraparte planctonica, particularmente en el aumento
a la resistencia a sustancias toxicas. La resistencia de la biopelicula es altamente dependiente
de la forma del metal y de su concentracion, ésta comienza durante la fijacion de las bacterias
al soporte, y aumenta conforme la biopelicula madura (Patel, 2005). Durante este periodo se
alcanzo una eficiencia de remocion promedio de Ag* de 97.8%.

En el periodo V la carga del metal se increment6 a 150 mg/L-d Ag* y posteriormente a 300
mg/L-d Ag*. Duldhardt et al. (2010) estudiaron los mecanismos de adaptacion de bacterias
desnitrificantes, reductoras de hierro y sulfato reductoras a la presencia de disolventes
organicos y otros contaminantes, y encontraron que sus modificaciones adaptativas estan
relacionadas con el crecimiento celular, debido a que sus tasas de crecimiento son bajas su

respuesta adaptativa requiere mas tiempo que la de las bacterias aerobias. Por estas razones
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el tiempo entre la adicion de una concentracion y otra, fue mayor que el aplicado en el
periodo 1V, con la finalidad de permitir la adaptacion de las bacterias anaerobias a la
presencia del metal e incrementar su resistencia. Durante este periodo el incremento de la
concentracion del metal favorecié al sistema y estimulé la actividad de las bacterias
anaerobias pues a una concentracion de 300 mg/L-d de Ag® la eficiencia de remocién de
DQO alcanzé valores de hasta 97%. La concentracion del metal determina si los metales
pesados seran estimulatorios o inhibitorios para los microorganismos anaerobios (Mosey et
al., 1971). El incremento en la actividad metabdlica de los microorganismos puede deberse
a los aceptores de electrones (NO3z") afiadidos al sistema como AgNOs3, los cuales promueven
la degradacion de la DQO. La alcalinidad aumentd conforme incrementé la concentracion
del metal, a valores por encima de 1000 mg CaCQOzs/L, el pH en el efluente tuvo un valor
promedio de 7.9. En este periodo se tuvo el ORP mas reductor, con valores entre -353 y -389
mV. Estos resultados indican que los microorganismos adheridos en la biopelicula son
resistentes al metal, debido a que fueron capaces degradar la DQO y disminuir el ORP a
condiciones reductoras aln ante la presencia de Ag*. La exposicién de microorganismos a
metales pesados activa una amplia variedad de estrategias de detoxificacion intracelular,
estos sistemas de defensa incluyen la precipitacion mediada biol6gicamente, la quelacion de
iones metalicos a la superficie celular, exocitocis y la resistencia mediada por plasmidos.
Debido a la complejidad del sistema anaerobio, los metales pesados pueden estar
involucrados en procesos como precipitacion, sorcion, formacién de complejos y reduccion.
La configuracion del reactor tuvo un papel importante en la reduccion del metal a Ag®, debido
a que la concentracion de Ag* alimentada al reactor fue diluida por la recirculacion, y el
afluente entr6 en contacto directo con el medio reductor al ingresar al reactor, por lo que el
metal podria haberse reducido incluso antes de entrar en contacto con la biopelicula. La
eficiencia de remocion promedio de Ag* durante este periodo fue de 99.0%.

4.3.2 Remocion y recuperacion de Ag*

En la Figura 4.2 se presentan las cargas de Ag* alimentadas al reactor LFI y las eficiencias
de remocidn del metal en funcion del tiempo de operacién. En el periodo 1V (232 dias), la
carga inicial de Ag* al reactor fue de 20 mg/L-d y se increment6 gradualmente a 50, 150 y

300 mg/L-d Ag™ en los dias 239, 246 y 258 respectivamente. La eficiencia de remocién de
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Ag* se mantuvo por encima de un 96% durante casi toda la operacion del reactor, y alcanz6
un maximo de 99.4% a una carga de 150 mg/L-d de Ag".

Existen diversos pardmetros que tienen un papel importante en la remocién del metal. El pH
tiene un efecto considerable en la disponibilidad y toxicidad de los metales pesados en un
ambiente determinado, en general a pH acido los metales existen como en forma
acuacationica, pero a un pH alcalino precipitan como éxidos o hidroxidos insolubles. EI pH
al cual ocurre la precipitacion o la reduccion varia entre los diferentes metales y entre
distintos estados de oxidacion de un mismo elemento. Rafida y Sallis (2005) utilizaron un
reactor con una biopelicula sulfato reductora expuesta a zinc, plomo y cadmio, el incremento
en el pH de 4.5 a 7.1 permitio duplicar las eficiencias de remocion de los metales. El pH es
también un pardmetro importante en la digestion anaerobia, bacterias como las
metanogenicas y desnitrificantes trabajan a pH cercano al neutro, y se deben mantener en
este rango para su proliferacion.

El ORP es otro parametro que se debe considerar y que tiene estrecha relacion con el pH, por
ello es posible construir diagramas potencial-pH que muestran los valores en las que son
estables las posibles especies metalicas que forman el sistema M*-H,0. Jain y Tyagi (1993)
utilizaron microorganismos oxidantes de azufre para remover metales de un lodo de
depuradora digerido anaerobicamente, en su investigacion la caida del pH y el incremento
en el ORP fueron los responsables de la solubilizacion del metal. De acuerdo con Gadd y
Griffiths (1978) 1 ppm de cobre desaparece por completo de una solucién a cualquier ORP
cuando el pH es mayor que 6 y cuando el pH es menor a 6 requiere un ORP por debajo de
200 mV. En la presente investigacion el incremento en el pH del efluente a valores entre 6.8-
8.2 y la diminucion del ORP a condiciones reductoras por debajo de -300 mV debido a la
accion de las bacterias anaerobias, permitio la reduccion de Ag* a Ag° de acuerdo con el
diagrama de Pourbaix Ag-H.O (Capitulo 1 Figura 1.1).

La reduccion de la Ag*, pudo haber ocurrido también debido a la accion de ciertas enzimas
presentes en las bacterias anaerobias. Kalimuthu et al. (2008) mencionan en su investigacién
que la enzima nitrato reductasa, involucrada en la sintesis de AgNPs, es inducida por los
iones NO3™ y reduce la Ag* a Ag®. Vaidyanathan et al. (2010) lograron mejorar la sintesis de

AgNPs, mediante la estimulacion de la produccion de la enzima nitrato reductasa por
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Bacillus Lichenformis. Esta enzima podria estar en el sistema por la presencia de bacterias

desnitrificantes en la biopelicula (Seccion 5.4.4.3).
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El reactor LFI cuenta con un fondo conico profundo que permite la sedimentacion de Ag®,
la cual se recuperd del sistema al finalizar la operacion del reactor; otra parte se recupero del
efluente mediante su deposicion en filtros tras su recoleccion y filtracion durante los periodos
IV y V. Es posible que una pequefia cantidad se haya perdido debido a la formacion de
AgNPs, como se observo al analizar el efluente por MET (Figura 4.4). Factores como la
fuerza de corte en el reactor LFI y la presencia de compuestos organicos pueden interferir
con la sedimentacién de los metales. Otros parametros que influyen en la recuperacion del
metal son el tamafio de particula, carga superficial y la formacion de complejos
(Janyasuthiwong et al., 2015). El tamafio de particula a su vez se ve influenciado por el
tiempo de retencidn de los cristales, que debe ser suficiente para promover su aglomeracion,
y por la hidrodindmica del reactor que influye en la forma y tamafio de los aglomerados
obtenidos. La caracterizacion por MEB-EDAX permitid realizar el andlisis elemental de los

precipitados recuperados del sistema (Figura 4.3).
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Figura 4.3 Imégenes por MEB del residuo recuperado del reactor LFI y microandlisis por

EDAX de la imagen b), el cual es similar al de las imagenes a) y c).

De acuerdo con el analisis, el contenido de Ag (% en peso) fue de 100%. En un estudio previo
Borja Maldonado (2014) encontr6 la presencia de nanoparticulas de Ag.S y AgNPs en el
efluente del reactor LFI, por lo que en esta investigacion tras encontrar particulas pequefias
de Ag® mediante MEB se decidio caracterizar el efluente del reactor por medio de MET. En
las imagenes por MET se encontrd la presencia de AgNPs de morfologia irregular, las cuales
se muestran en la Figura 4.4. EI microanalisis confirmé que las nanoparticulas formadas son
de AgP.

Las AgNPs tienen propiedades Unicas que las hacen indispensables en multiples aplicaciones

como la medicina, electronica y tecnologia, siendo un producto valioso del reactor LFI.
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Figura 4.4 Imagenes por MET de AgNPs recuperadas del reactor LFI y su respectivo

microanalisis por EDAX.

4.3.3 Actividad metanogénica especifica de la biopelicula

El desempefio de la biopelicula fue evaluado a diferentes tiempos de operacion del reactor
mediante pruebas de AME. Para las pruebas se utiliz6 etanol como sustrato y los resultados
se muestran en la Figura 4.5. El primer analisis de la AME en el reactor LFI se realizo a los
53 dias de operacion, con la finalidad de evaluar el desempefio de la biopelicula y confirmar
la adhesion de microorganismos al soporte, los resultados muestran una AME de 0.15 ¢
DQO-CH./g SVI-d y biomasa de 1.02 g SVI/Ls. Antes de la adicion del metal (230 dias) la
AME fue de 0.18 g DQO-CH.4/g SVI-d y la cantidad biomasa incrementé a 1.15 g SVI/Ls,
esto se puede atribuir a la maduracidon de la biopelicula, y a su adaptacién a las condiciones
del sistema. La edad de la biopelicula puede influir en propiedades de la pared celular que
son cruciales para la adsorcion de los metales (Zabochnicka-Swiatek y Krzywonos, 2014),
por esta razdn debe transcurrir un tiempo considerable entre el arranque del reactor y la
adicion del metal.

Después de un mes de adicionar Ag* al sistema (261 dias), la AME disminuyé a 0.11 g DQO-
CHal/g SVI-d, esto indicé una disminucion en la poblacién metanogénica de la biopelicula.
Las BM son microorganismos con baja velocidad de crecimiento y estrictos requerimientos
de ORP (<-250 mV), son altamente sensibles a perturbaciones en el sistemay a la presencia

de sustancias toxicas o inhibitorias como detergentes, altas concentraciones de acidos grasos,
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iones de metales pesados y sulfuros (Leitao et al., 2006). Debido a su sensibilidad, la adicién
de Ag® y la formacion de AgNPs en el sistema pudieron haber inhibido a las BM que no son
resistentes al metal, sin afectar significativamente la actividad de otras bacterias anaerobias.
Garcia et al. (2012) estudiaron el efecto inhibitorio de AgNPs sobre la actividad de las
principales comunidades microbianas presentes en las plantas tratamiento de agua residual,
para ello utilizaron reactores de 1 L equipados con un transductor de presion para monitorear
la produccion de gas, 0.13 mg/L de AgNPs inhibieron la produccién de biogas en un 33%,
lo cual atribuyen a la liberacién de iones Ag*. El efecto téxico de las AgNPs depende de
factores como la forma, tamario, estabilidad, agregacion, solubilidad, carga superficial y de

la especie bacteriana (Abbaszadegan et al., 2015).
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Figura 4.5 AME y biomasa adherida al soporte a diferentes tiempos de operacién del reactor
LFI.

Las BM también pudieron ser afectadas por los NOs™ en el sistema, introducidos al afiadir la
Ag" como AgNOs Akunna y Moletta (1998) realizaron pruebas en lote para evaluar la
inhibicion de la metanogénesis por la presencia de NOs (156 mg/L) a un ORP de

aproximadamente -300 mV, y encontraron que la produccion de CH4 comenzé una vez que
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ocurrid la reduccion de los NOs'. Banihani et al. (2009) afirman que la inhibicion de la
metanogenesis se debe mas a la formacion de intermediarios reducidos durante la
desnitrificacion, que a la presencia de NOs’, en sus pruebas en lote con lodo granular la
inhibicidn de la metanogénesis fue evidente en cuanto comenzd la desnitrificacion. El efecto
inhibitorio de los 6xidos de nitrogeno varia y depende de las especies metanogénicas y de
sus sustratos metabolicos. En los experimentos en lote de Kliber y Conrad (1998) la adicion
de 30 mM de NOs™ aun permiti6 una tasa de produccion de CH4 del 25-40% con respecto a
la que se tenia antes de la adicion del compuesto de nitrégeno.

AUn cuando la AME disminuyo, la biomasa increment6é a 1.32 g SVI/Ls, esto puede ser
atribuido a la produccidn de sustancias exopoliméricas como respuesta a la presencia de Ag™.
Ademas la adicion del metal ocasion6 un incremento en la actividad metabdlica de bacterias
anaerobias distintas de las BM, resistentes a Ag™, lo que aumentd la eficiencia de remocion
de DQO vy la eficiencia de remocion de Ag* (> 90%). Esto se puede atribuir a que algunos
metales favorecen la actividad de los microorganismos anaerobios (Oleszkiewicz y Sharma,
1990). Los metales pesados pueden ser estimulatorios, inhibitorios o incluso tdxicos
dependiendo de su concentracion, forma quimica y de factores del proceso como pH, ORP y
la concentracion de la biomasa (Mosey et al. 1971). La biopelicula present6 resistencia al
metal a concentraciones de hasta 300 mg/L Ag®. Los dos mecanismos principales de
resistencia de las biopeliculas involucran el transporte de especies ionicas ya sea hacia
adentro o fuera de las células y la reduccion a especies quimicas menos téxicas o alguna
forma quimica que pueda ser extruida de las celulas (Rosen, 1996), esto debido a la
adquisicion de plasmidos o a la mutacion de genes. Es probable que la formacion de
sustancias exopoliméricas contribuyera a su resistencia (Kaksonen & Puhakka, 2007).
También la deplecién de nutrientes en la biopelicula puede ocasionar que algunas bacterias
entren en un estado estacionario de no crecimiento (Patel, 2005).

Con la finalidad de evaluar si el metal ocasion6 un efecto toxico sobre las BM adheridas al
soporte, a los 293 dias se retir6 la biopelicula del reactor y se le colocé medio fresco sin
metal durante 2 meses y se determino su AME. En los resultados obtenidos se observé que
la biopelicula alcanzé una AME de 0.14 g DQO-CH4/g SVI-d, similar a la que tuvo
inicialmente (53 dias), por lo que es posible decir que la Ag* no ejercio un efecto toxico sobre

la actividad de las BM del reactor LFI, el cual se vio favorecido por su diversidad bacteriana.
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Esto concuerda con los resultados de las pruebas en lote con biopelicula expuesta a Ag*
(Capitulo 4), en las cuales la biopelicula resistioé concentraciones de hasta 500 mg/L Ag™. El
valor de los SVI durante la recuperacion fue de 0.98 g SVI/Ls, valor similar al que se obtuvo

durante la estabilizacion del reactor.

4.3.4 Caracterizacion de la biopelicula

4.3.4.1 Tincién de Gram

Mediante una prueba de Tincién de Gram y el uso de un microscopio Optico se determind
que las bacterias presentes en la biopelicula son gram-negativas, como se muestra en la
Figura 4.6, las cuales se tifien de rojo debido a que su pared de peptidoglicano es muy fina 'y
no retiene el colorante durante la tincion. Esta imagen muestra la presencia predominante de
bacilos y algunos diplococos. Diversos estudios han demostrado que las bacterias gram-
negativas tienden a ser mas tolerantes a los metales pesados que las bacterias gram positivas
(Hughes y Poole, 1989; Duxbury y Bicknell, 1983). Lima et al. (2012) analizaron la
tolerancia bacteriana a distintos metales, y encontraron que las bacterias resistentes a la
presencia de Ag® fueron principalmente Gram-negativas, como Bacillus sp con mono-
resistencia.

Las paredes celulares de las bacterias no son idénticas. De hecho la composicion de la pared
bacteriana es el principal determinante para clasificar las bacterias en gram-positivas y gram-
negativas. Las diferencias en su estructura y composicion resultan en diversas propiedades
para ambos tipos de bacterias, las bacterias gram-negativas presentan dos membranas
lipidicas entre las que se localiza una fina pared celular de peptidoglicano, mientras que las
bacterias gram-positivas presentan sdlo una membrana lipidica y la pared de peptidoglicano
es mucho mas gruesa. Las paredes celulares tienen un papel importante en la union de los
iones metéalicos, los grupos funcionales amino presentes en peptidoglicanos, fosfolipidos y
polisacaridos de las bacterias gram-negativas son los principales constituyentes responsables

por el caracter anionico y las propiedades de unién de su pared celular.
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Figura 4.6 Imagen de las bacterias anaerobias en la biopelicula tras el método de tincion de

Gram.

4.3.4.2 Microscopia electrénica de barrido

La biopelicula adherida al soporte se observo por medio de MEB. La Figura 4.7 a) muestra
la adhesién de microorganismos a las partes rugosas de un pellet, las partes claras
corresponden a los lugares en donde se produjo la colonizacion. En la b) se observa la
deposicion de AgP en la superficie del soporte de la biopelicula. En la c) y la d) se puede
apreciar la colonizacién microbiana sobre el soporte junto con sustancias que pueden ser
sales del medio o sustancias exopoliméricas. Al igual que en la prueba de Tinciéon de Gram
se observo la presencia de microorganismos en forma de cocos y bacilos, y estructuras que
asemejan sustancias exopoliméricas.

Con esto se comprobé la adhesion de las bacterias anaerobias al soporte de polietileno de
baja densidad, sin embargo estos andlisis no proporcionan informacion sobre los filos de
bacterias adheridas, por lo que se requiri6 realizar analisis con biologia molecular con la

finalidad de obtener dicha informacion.
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Figura 4.7 Inmovilizacién de las bacterias anaerobias en el soporte. a) micrografia de un pellet.

b) superficie del soporte de la biopelicula. ¢) y d) colonizacién microbiana sobre el soporte.

4.3.4.3 Pirosecuenciacién

El principal objetivo del aislamiento del ADN, y de su posterior secuenciacion y andlisis
mediante SILVANgs fue el de identificar las especies dominantes en la biopelicula anaerobia,
con la finalidad de conocer las bacterias responsables por la reduccion de Ag* a Ag°. Los
resultados se muestran en la Figura 4.8.

La biopelicula estd compuesta principalmente por Proteobacterias, las cuales son gram-
negativas, generalmente anaerobias e incluyen muchas de las bacterias responsables por la
fijacion del nitrogeno, las cuales pueden disminuir el ORP del medio al reducir aceptores de

electrones como el NOs'".
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Dentro de este filo destaca el género Dechloromonas, que incluye las Dechloromonas
denitrificans las cuales son productoras de N2O y contienen la enzima nitrato reductasa,
sefialada por diversos autores como la responsable por la reduccion de Ag* a Ag® durante la
sintesis AgNPs biogénicas (Kumar et al., 2014; Shivaji et al., 2011; Horn et al., 2006).

Figura 4.8 Resultados de la pirosecuenciacion visualizados por Krona, composicion total de la

biopelicula.
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Se encuentra también el género Alicycliphilus que incluye a las Alicycliphilus denitrificans
bacterias capaces de degradar compuestos aromaticos, que utilizan el NOs” como aceptor de
electrones. Otras bacterias desnitrificantes presentes son las Rhizobium y las Pseudomonas,
encargadas de la fijacion del nitrégeno (Babu et al., 2015), asi como las Thiobacillus que
acoplan la oxidacion de compuestos de sulfuro inorganico con la reduccion de compuestos
oxidados de nitrogeno como NO3z y NOz a N.. Otros géneros presentes son Geobacter,
microorganismos anaerobios que tienen la capacidad de oxidar compuestos orgéanicos y
metales, como el hierro, y Desulfobulbus BSR elipsoidales que descomponen acidos grasos.
Las Euryarchaeota destacan como otro filo importante en la biopelicula, el cual incluye a los
metandgenos que oxidan distintos sustratos organicos para la produccién de CHa, las
especies metanogenicas dentro de la biopelicula se muestran en la Figura 4.9. El 58% de las
BM son del género Methanosarcina, los nicos metandgenos anaerobios capaces de producir
CHas por tres rutas metabdlicas distintas, por la via acetoclastica, hidrogenotréfica, o por el
metabolismo de compuestos metilados de un carbono como el metanol (Reichlen et al.,
2012). El 20% son Methanosprillum, las cuales crecen mejor con una mezcla de 80% H. y
20% CO., pero que también pueden utilizar formato y acetato como fuente de carbono,
incluso presentan una respuesta quimiotactica a la presencia de acetato, sin embargo no
pueden utilizar el piruvato, metanol, etanol o benzoato como sustratos (Ferry et al., 1974).
El 11% son Methanobrevibacter, bacterias que se encuentran en la flora intestinal humana y
que reciclan el H2 en CHa. El 11% restante pertenece a las Methanosaeta, las cuales son
bacterias acetoclasticas con un mecanismo similar al de las Methanosarcina pero con
enzimas distintas (Smith y Ingram-Smith, 2007). Es posible que algunas poblaciones que se
encuentran en la biopelicula estén inactivas, como en el caso de Silva et al. (2006), quienes
estudiaron la adhesion bacteriana a un soporte de polietileno de baja densidad en un reactor
anaerobio diferencial con un agua residual sintética rica en SO4> y encontraron 32.7% de
BSR y 22.6% de BM, sin embargo aln con la presencia de BSR en la biopelicula no tuvieron
reduccion de SO4%.

Al reactor LFI de este experimento se le suministro diariamente cierta cantidad de NOs” como
parte del medio mineral basal y se utilizd AgNO3 como fuente de Ag*, esto pudo haber
permitido la proliferacion de grupos troficos que utilizan las formas oxidadas de nitrégeno

como aceptores de electrones. El uso de etanol y acetato como sustratos podria haber
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permitido también la proliferacion de BM, las cuales se sabia estaban presentes por las
pruebas de AME.

A
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Figura 4.9 Resultados de la pirosecuenciacion visualizados por Krona, especies Archaea
presentes en la biopelicula.

La composicion de las comunidades bacterianas en la biopelicula puede verse afectada por
la presencia de compuestos como los metales pesados que pueden influir en la cantidad de

92



Capitulo 5. Efecto antibacteriano de AgNPs biogénicas formadas a partir de una biopelicula anaerobia
sobre Escherichia coli y Staphylococcus aureus.

biomasa, la actividad metabolica y la diversidad de las comunidades bacterianas (Kozdroj,
2000; Frostegard et al., 1996). Es posible que el incremento en la tolerancia de una
comunidad bacteriana en un ambiente contaminado se deba a la transferencia de genes por
medio de los plasmidos. Los cambios en las poblaciones bacterianas tras la exposicion a
metales pesados puede explicarse por un aumento en las especies tolerantes al metal, que
existian en menores cantidades antes de entrar a un medio contaminado (Baath, 1989). Esta
técnica no proporciona informacion sobre la distribucidn espacial de los microorganismos
en la biopelicula, la cual esta intimamente relacionada con la eficacia y el rendimiento del
proceso (Steyer et al., 2006). Sin embargo se sabe que en un sistema de crecimiento adjunto
las bacterias desnitrificantes, con menor densidad de biopelicula y mayores tasas de
crecimiento tienden a crecer a lo largo de la superficie del soporte, mientras que las BM

densas, con menores tasas de crecimiento, se acumulan en el interior del soporte.

4.4 Conclusiones

Este estudio reporta la factibilidad de recuperar Ag® de un agua residual sintética a partir de
un proceso biolégico con una biopelicula anaerobia en un reactor LFI. La reduccién de Ag*
a Ag° pudo ocurrir debido a la disminucion del ORP a condiciones reductoras por la actividad
de las bacterias anaerobias que oxidan la DQO, o por la accion de enzimas presentes en las
bacterias como la nitrato reductasa. La biopelicula resistié concentraciones de hasta 300
mg/L de Ag®. La presencia de Ag" y NOs™ estimularon la actividad del consorcio bacteriano
en la biopelicula, esto se vio reflejado en el incremento de la eficiencia de remocién de DQO
y en la disminucién del ORP. La caracterizacion del metal recuperado confirmo la presencia
de Ag® y AgNPs en el efluente, las condiciones hidrodinamicas y la configuracion del reactor
con fondo conico facilitd la recuperacion del metal. EI uso de bacterias anaerobias puede ser
una alternativa viable para la recuperaciéon de metales pesados de aguas residuales, debido a
que este proceso utiliza propiedades naturales de los microorganismos para adsorber y

reducir metales.
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CAPITULO 5. EFECTO ANTIBACTERIANO DE AgNPs
BIOGENICAS FORMADAS A PARTIR DE UNA BIOPELICULA
ANAEROBIA SOBRE Escherichia coli y Staphylococcus aureus.

Resumen

En la presente investigacion se reporta por primera vez un método efectivo para la sintesis
extracelular de AgNPs a partir de una biopelicula anaerobia y la evaluacion de su efecto
antibacteriano sobre E. coli y S. aureus. Los resultados obtenidos por absorcion UV-vis y
MET confirmaron la presencia de AgNPs en un rango entre 2 y 45 nm. Los efectos
antibacterianos fueron evaluados sobre células planténicas y biopeliculas de las cepas
microbianas, E. coli fue inhibida a bajas concentraciones de AgNPs, mientras que los efectos
inhibitorios del crecimiento en S. aureus fueron moderados. Al combinar las AgNPs con
otros compuestos (H20>), se puede incrementar su efectividad, posiblemente debido a la
liberacion de iones Ag™. Este método es una alternativa econémica para la sintesis de AgNPs

y otro tipo de metales, pudiendo ser utilizado para su produccion a gran escala.

Palabras clave: nanoparticulas de plata, biosintesis, biopelicula anaerobia, antibacteriano.
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5.1 Introduccion

El desarrollo reciente en diversas areas de la ciencia ha demostrado la posibilidad de
manipular la materia a escalas extremadamente pequefias, del nivel de atomos o moléculas.
La nanotecnologia es un area en crecimiento comdnmente definida como el estudio, control
y reestructuracion de la materia en el orden de nandémetros (menos de 100nm) para crear
materiales con nuevas funciones y propiedades, inmensamente diferentes a las que exhiben
estos mismos materiales en una macroescala. Debido a estas propiedades las nanoparticulas
han sido explotadas en un amplio rango de aplicaciones como son cosméticos, electronicos,
medicamentos, energias renovables, remediacion ambiental y dispositivos biomédicos (Tran
et al., 2013). Existe un interés creciente por sintetizar nanoparticulas metalicas por métodos
bioldgicos, debido a que estos procesos ocurren a pH cercano al neutro y a condiciones
ambientales de presion y temperatura (Pat et al., 2013), son técnicas de bajo costo donde el
agente reductor y el agente estabilizante son sustituidos por compuestos biologicos (Tran et
al., 2013). Se ha encontrado que algunos organismos, tanto unicelulares como multicelulares,
son capaces de sintetizar nanoparticulas metalicas de manera intra o extracelular. Entre éstos
se encuentran hongos como el Fusarium solani utilizado para sintetizar nanoparticulas de
oro (Gopinath y Arumugam, 2014); algunos géneros de algas como Anabaena, Calothrix y
Leptolyngbya cyanobacteria con los cuales se producen nanoparticulas de oro, plata, paladio
y platino (Brayner et al., 2007) y bacterias como Bacillus CS 11 utilizada para sintetizar
AgNPs (Das et al., 2014). Ademas los procesos biolégicos poseen la ventaja de llevarse a
cabo a condiciones ambientales de presion y temperatura.

La produccién y aplicacion de nanoparticulas a las ciencias bioldgicas tiene especial
importancia dentro de la nanotecnologia pues se ha demostrado que nanoparticulas de cobre,
zinc, titanio, magnesio, oro y plata exhiben propiedades antimicrobianas ante un amplio
rango de microorganismos patdgenos (Gholami-Shabani et al., 2014). Por su pequefio
tamafio las nanoparticulas son capaces de entrar a las células y llegar a sitios donde los
compuestos convencionales no logran llegar (McNeil, 2005). Destacan las AgNPs debido a
que cuentan con propiedades antisépticas, antibacterianas, antifangicas, antivirales,
anticancerigenas y antiinflamatorias (Kalishwaralal et al., 2009) que resultan fundamentales

ante la evolucién de microorganismos cada vez mas resistentes a los antibioticos. Sin
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embargo, debido a estas mismas propiedades la sintesis microbiana de AgNPs esta
restringida a un pequefio grupo de organismos que son resistentes a dicho metal (Diaz, 2004).
Entre las bacterias que han sido utilizadas para sintetizar AgNPs se encuentran Pseudomonas
stutzeri AG259 (Klaus et al., 1999), Bacillus subtilis EWP-46 (Velmurugan et al., 2014),
Bacillus licheniformis (Kalishwaralal et al., 2008), cepas de Lactobacillus (Nair y Pradeep,
2002), entre otras.

En la presente investigacion se decidi realizar la sintesis biologica de AgNPs a partir de una
biopelicula anaerobia, con base en los resultados obtenidos para el reactor LFI, en cuyo
efluente se encontrd la presencia de AgNPs (Capitulo 5 Seccion 5.3.2.) al tratar un agua
residual sintética con Ag™. Se utilizé el liquido del reactor LFI, el cual tiene valores negativos
de ORP, para sintetizar AgNPs y evaluar sus propiedades antibacterianas ante células
planctonicas y biopeliculas de E. coli y S. aureus, debido a que son bacterias patdgenas que
desempefian un papel importante en brotes de enfermedades causadas por el consumo de
alimentos (Castro del Campo et al., 2004). E. coli es una bacteria gram-negativa responsable
de desordenes gastrointestinales y afecciones diarreicas. S. aureus es una bacteria gram-
positiva que ocasiona gastroenteritis, vomito, diarrea e inflamacion de la mucosa gastrica e
intestinal. Ambas pueden causar implicaciones clinicamente severas y su clasificacion en
gram-negativas o positivas se debe a las diferencias en la composicion de su pared celular.
Las bacterias gram-positivas tienen una capa gruesa de peptidoglicano (30 nm) que se
encuentra unida a acidos teicoicos, estas bacterias no tienen una membrana externa; mientras
tanto las bacterias gram-negativas son mas complejas tanto quimica como estructuralmente
ya que tienen una capa delgada de peptidoglicano (2-3 nm) que se encuentra entre una
membrana citopldsmica y una membrana externa, la cual esta compuesta por
lipopolisacaridos y suele conferirle resistencia a compuestos hidrofobicos (Hajipour et al.,
2004). Es importante evaluar la actividad antibacteriana de las AgNPs frente a células
plancténicas y biopeliculas debido a que uno de los principales fallos de los programas de
desinfeccion es su ineficacia ante microorganismos patdgenos que tienen la habilidad para
adherirse a superficies, formando biopeliculas que son hasta entre 10 y 1000 veces mas
resistentes que las células planctonicas (Gilbert et al., 2002; Mah y O’Toole, 2001). Estudios
previos ya han reportado las propiedades antibacterianas de AgNPs sobre E. coli y S. aureus

(Sintubin et al., 2011; Kim et al., 2007), sin embargo los resultados varian de acuerdo con
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parametros fisicos y quimicos de las nanoparticulas como son tamafio, forma, estabilidad,
aglomeracion, solubilidad y carga superficial (Abbaszadegan et., 2015). Algunos estudios
mencionan que las nanoparticulas de menor tamafio tienen mejor actividad antimicrobiana
debido a que incrementa su area superficial (Jeong et al., 2014; Morones et al., 2005). Con
respecto a la forma, Pal et al. (2007) observaron que las nanoparticulas en forma triangular
son mas toxicas que las formas esféricas y alargadas, probablemente debido al porcentaje de
facetas activas. Badawy et al. (2011) encontraron que las nanoparticulas con carga positiva
en su superficie son mas efectivas que aquellas con carga neutra o negativa. Por estas razones
se deben optimizar las condiciones de sintesis para obtener nanoparticulas con aquellas
caracteristicas que mejor convengan a cada proposito.

La biopelicula anaerobia, utilizada para la sintesis de las AgNPs, se formo a partir de un lodo
granular anaerobio proveniente de una planta de tratamiento de aguas residuales; donde tiene
la finalidad de eliminar la DQO y otros compuestos nocivos de las aguas residuales. Esto se
realiza mediante la digestion anaerobia, proceso en el cual interaccionan distintas
poblaciones bacterianas para degradar la DQO y generar productos como CO2 y CHa, para
ello utilizan iones como NOs 0 SO4% que funcionan como aceptores de electrones para la
oxidacién de los compuestos organicos; entre las poblaciones bacterianas pueden encontrarse
bacterias hidroliticas, acidogénicas, acetogénicas, sulfato reductoras, metanogénicas,
desnitrificantes, etc. Este proceso ha sido previamente utilizado en bioremediacion de suelos
y en el tratamiento de aguas residuales que contienen metales pesados (Gallegos-Garcia et
al., 2009). Sin embargo existen pocos estudios sobre su aplicacion para la sintesis de
nanoparticulas metalicas, recientemente Kumara et al. (2014) utilizaron por primera vez un
cultivo mixto de bacterias en condiciones anaerobias provenientes de manura de cerdo para
sintetizar nanoparticulas de oro y plata, las bacterias predominantes en el consorcio
bacteriano fueron Klebsiella pneumoniae, Lactobacillus amylotrophicious y Salmonella
entérica. Sin embargo no existen reportes sobre el uso de una biopelicula anaerobia formada

a partir de un lodo granular que permita sintetizar AgNPs de manera extracelular.
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5.2 Metodos y metodologia

5.2.1 Biosintesis y caracterizacién de las nanoparticulas de plata

La sintesis de AgNPs se realizé en botellas serolégicas segun lo descrito en la metodologia
(Seccién 2.10.1), con 100 mL de liquido proveniente del reactor que tenia condiciones
reductoras de ORP y una solucion acuosa de AgNOs. Una vez finalizada la sintesis, las
AgNPs se centrifugaron y resuspendieron en agua desionizada; y fueron caracterizadas por
espectroscopia UV-Visible, MEB y MET. La concentracion de AgNPs se determind por
espectroscopia de absorcion atomica (AAS)

5.2.2 Cepas bacterianas

Para las pruebas antibacterianas se utilizaron las cepas E. coli CECT 434 (gram-negativa) y
S. aureus CECT 976 (gram-positiva), como se detalla en la Seccion 2.10.2.1.

5.2.3 Concentracién minima inhibitoria y concentracién minima bactericida

La CMI se determind por el método de microdilucion en caldo y la CMB se determiné
colocando 10 pL de cada pocillo donde se inhibi6 el crecimiento en platos de Agar, como se
especifica en la Seccién 2.10.2.2. Para los experimentos se utilizaron concentraciones de
AgNPs biogénicas (entre 1.5y 25 pg/L). Esta metodologia se utiliz6 también para evaluar el
efecto de combinar AgNPs y perdxido de hidrégeno (H202) sobre S. aureus.

5.2.4 Formacidn de biopeliculas de Escherichia coli y Staphylococcus aureus

Las biopeliculas de E. coli y S. aureus fueron desarrolladas de acuerdo con el método para

placas de microtitulacion modificado por Stepanovic et al. (2000) de la Seccion 2.10.2.3.

5.2.5 Actividad de control de la biopelicula

La capacidad de las AgNPs para remover e inactivar biopeliculas de E. coli y S. aureus se
evalud de acuerdo con lo descrito en la Seccion 2.10.2.4. Se realizd el mismo experimento

sobre biopeliculas de E. coli y S. aureus de 72 horas., asi como la evaluacién del control que
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tienen las AgNPs sobre biopeliculas mixtas (50% E. coli y 50% S. aureus) para observar la

interaccidn entre ambas cepas.

5.3 Resultados y discusién

5.3.1 Sintesis y caracterizacién de nanoparticulas de plata

La sintesis de AgNPs a partir de una biopelicula anaerobia, cuya poblacion bacteriana incluye
bacterias fijadoras de nitrdgeno como Dechloromonas, Alicycliphilus, Rhizobium y
Pseudomonas, ademas de BM como Methanosarcina y Methanosprillum (Capitulo 5
Seccidn 5.3.4.3), quedo6 demostrada. En la Figura 5.1 se observa el cambio en la coloracion
del liquido durante la sintesis de las AgNPs, antes de la reaccion el liquido proveniente del
reactor LFI era incoloro (1), al agregar la sal de plata (AgNO3) se observd la presencia de
particulas plateadas en la parte superior del liquido (2), una vez terminada la reaccion tras 24
horas se observd un cambio de coloracidon aamarillo-café (3), dicho cambio ha sido reportado
por diversos autores como una indicacion de la formacion de las AgNPs como consecuencia

de la resonancia del plasmon superficial de las mismas (Gholami-Shabani et al., 2014).

Figura 5.1. Fotografia del cambio en la coloracion del liquido proveniente del reactor durante
la sintesis de AgNPs. a) Antes de la adicién de Ag*. b) al instante de afiadir Ag*. c) después de
24 h de reaccion.

La espectroscopia UV-visible es una técnica ampliamente utilizada en el &rea de los

nanomateriales, pues la aparicion de picos determinados indican si el proceso de sintesis ha
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concluido con la formacidn de nanoparticulas. Un pico de absorcion alrededor de los 400 nm
es indicativo de la presencia de AgNPs (Kapoor, 1998). Ademas algunas propiedades como
el tamafo, forma y estado de la agregacion de las nanoparticulas pueden influir en la forma
y posicion del pico de absorcién (Shenar et al., 2005). En este caso se utilizd un
espectrofotdbmetro UV-Visible (HACH modelo DR/400, USA) para confirmar la aparicion
de AgNPs. La Figura 5.2 muestra el espectro de absorcion obtenido al realizar un barrido
entre los 200 y 1000 nm, se observé un pico de absorcion nico a los 423 nm de longitud de
onda, el cual es caracteristico de las AgNPs (Vodnik et al., 2008). Otro pico de absorcion
aparece a los 270 nm, el cual se atribuye a los aminoacidos aromaticos de las proteinas
(Eftink y Ghiron, 1981), en este caso probablemente liberadas por las bacterias de la
biopelicula. Phanjom y Ahmed (2015), al caracterizar sus AgNPs biogénicas, encontraron
un pico a 220 nm correspondiente al AGNO3z y un pico a 260 nm correspondiente al filtrado
celular fungico utilizado para la sintesis, este pico lo atribuyen a aminoacidos aromaticos
(fenilalanina y tirosina junto con residuos de triptofano). Cabe recordar que una biopelicula
se mantiene unida debido a la secrecion de sustancias exopoliméricas, las cuales estan
formadas principalmente por polisacéridos y proteinas que proveen la matriz en la cual los
microorganismos estaran inmersos y contribuyen a su resistencia (Masse et al., 1992).

Figura 5.2. Espectro UV-visible de AgNPs sintetizadas biolégicamente.
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Para constatar la informacion proporcionada por el espectro de absorcion, se analizaron
muestras de la suspension coloidal por MET. En la Figura 5.3 se observan AgNPs
individuales y aglomeradas, las cuales se encuentran en un rango de tamafo entre los 2 y 45
nm. La variacion en el tamafio de las nanoparticulas se observa también en la amplitud del
pico en el espectro UV-visible. La poca aglomeracion entre las AgNPs puede deberse a un
encapsulamiento por las proteinas liberadas, lo cual le confiere estabilidad a la suspension
coloidal (Ahmad et al., 2003).

¢$&

Direct Mag- 40000x s 100 nm Direct Mag- 25000x
Print Mag- 312000x @7.0 in HV=100 kV Print Mag:- 195000x @7.0in

Direct Mag- 100000x = 20 nm Direct Mag- 40000x ——— 100 nm
Print Mag- 779000x @7.0in HV=100 kV Print Mag- 312000x @7.0in HV=100 kV

Figura 5.3. Imagenes por MET de las AgNPs.

En este caso la sintesis se llevé a cabo de manera extracelular, la reduccién de los iones Ag*
a AgNPs puede deberse no solo a las condiciones reductoras del sistema, alrededor de -300

mV de ORP, en las cuales determinados metales pueden pasar de su forma iénica a su forma
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metélica; sino también a la presencia de enzimas como la nitrato reductasa liberada por los
microorganismos, la cual ha sido reportada como la responsable por la reduccién de Ag* a
AgNPs en algunos estudios (Das et al., 2014; Kalimuthu et al., 2008). La caracterizacion de
la biopelicula (Capitulo 5 Seccion 5.3.4.3) confirmé la presencia de bacterias desnitrificantes
como Dechloromonas, Alicycliphilus, Rhizobium, Pseudomonasy Thiobacillum, que podrian
ser responsables por la liberacion de la enzima nitrato reductasa durante la digestion
anaerobia. Estos resultados demuestran que agentes bioldgicos como las bacterias anaerobias

son eficientes para la sintesis de nanoparticulas metélicas.

5.3.2 Actividad antibacteriana de las nanoparticulas de plata biogénicas

La plata es un agente antibacteriano ampliamente utilizado para combatir infecciones y
controlar la contaminacion microbiana, si bien los efectos antibacterianos de los iones o sales
de plata son bien conocidos, los efectos de las AgNPs siguen explorandose; sin embargo se
ha reportado que las AgNPs tienen mayor actividad antibacteriana que los iones Ag* (Sondi
y Salopek-Sondi, 2004). En el presente estudio se evaluo el efecto de las AgQNPs biogénicas
en células planctonicas de bacterias gram-negativas y gram-positivas mediante la
determinacion de la CMI y CMB. La CMI es la minima cantidad de antimicrobiano que
puede inhibir el crecimiento microbiano (Abreu et al., 2014), se encontré que la CMI de las
AgNPs sobre E. coli fue de 9.1 pg/mL y sobre S. aureus de 11.7 pg/mL. Mientras tanto la
minima concentracion bactericida es aquella cantidad minima de antimicrobiano capaz de
matar al 99.9% de los microorganismos inoculados tras 18 y 24 horas de cultivo, la CMB en
este caso fue de 20 pg/mL para E. coli y > 25 pg/mL para S. aureus. En los controles sin
AgNPs no se observo inhibicion del crecimiento bacteriano. Las AgNPs fueron mas efectivas
contra las bacterias gram-negativas (E. coli), esto puede deberse a la diferencia en la
composicion quimica de la superficie de ambas bacterias, a pesar de que diversos autores
sefialan que las bacterias gram-negativas suelen ser mas resistentes a la presencia de metales
pesados (Hughes y Poole, 1989). Otros autores han encontrado resultados similares, Sintubin
et al. (2013) utilizaron L. fermentum para sintetizar AgNPs y obtuvieron una CMI de 12.5
pg/mL para E. coli y 50 pg/mL para S. aureus, asi como una CMB de 25 y 200 pg/mL
respectivamente. Kim et al. (2007) reportaron que sus AgNPs inhibieron efectivamente el

crecimiento bacteriano en E. coli, sin embargo el efecto inhibitorio ante S. aureus fue
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moderado, por lo que los efectos de las AgNPs pueden estar asociados a caracteristicas de
ciertas especies bacterianas y a diferencias en su estructura. Las bacterias gram-negativas
estan compuestas por lipidos y polisacéridos ligados de manera covalente por lo que carecen
de fuerza y rigidez, su capa de peptidoglicano es delgada, y la interaccion entre las AgNPs y
la pared celular puede verse favorecida por la abundancia de cargas negativas provenientes
de los lipopolisacaridos de la membrana externa que interacttan con la carga positiva de las
AgNPs; las bacterias gram-positivas tiene una capa gruesa de peptidoglicano que consiste en
cadenas de polisacaridos lineares entrecruzados con péptidos cortos lo cual le profiere rigidez
y dota la pared celular con menor cantidad de sitios para que anclen las nanoparticulas,
dificultando su penetracion (Shrivastava , 2007).

A pesar de que se han propuesto diversos mecanismos, la actividad antibacteriana de las
AgNPs aun no se comprende por completo. Se considera que parte de su actividad se debe a
la liberacion de iones Ag* que reaccionan con los grupos tioles de las enzimas,
inactivandolas, y a que el ADN puede perder su capacidad de réplica por la afinidad de la
Ag* con sus grupos fosforilados y azufrados (Morones et al., 2005). La generacién de
radicales libres y estrés oxidativo parecen ser dos de sus principales mecanismos de
toxicidad, la acumulacién de especies reactivas de oxigeno (ROS) puede causar una serie de
eventos fisiologicos y celulares que incluyen estrés, perturbacion y destruccion de la
mitocondria, apoptosis, inflamacion y muerte celular (Gurunathan et al., 2013; Reidy et al.,
2013).

Las biopeliculas son comunidades microbianas complejas que se forman por adhesién a una
superficie solida debido a la secrecion de sustancias exopoliméricas que las protegen. Las
biopeliculas de cepas patdgenas constituyen un problema para los antimicrobianos debido a
que protegen a las bacterias, permitiendo el desarrollo de infecciones crénicas (Hajipour et
al., 2004). Las bacterias que comUnmente estan asociadas a enfermedades humanas y que
forman biopeliculas son Enterococcus faecalis, Staphylococcus aureus, Staphylococcus
epidermidis, Streptococcus viridans, Escherichia coli, Klebsiella pneumoniae, Proteus
mirabilis y Pseudomonas aeruginosa (Donlan, 2001). En este estudio se evalud la actividad
antibacteriana de las AgNPs sobre biopeliculas de E. coliy S. aureus de 24 horas, en la Figura
5.4 se muestra la reduccion logio de UFC, unidad utilizada para estimar el nimero viable de

bacterias en una muestra, tras su exposicion a la CMI, 2 veces la CMI y 3 veces la CMI de
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las AgNPs. La reduccion logaritmica se basa en la diferencia entre el nimero de UFC en el
control (solucion salina) y en los tratamientos con AgNPs en cada experimento. De acuerdo
con Geldreich (1996) un antimicrobiano es efectivo cuando logra reducir 6 logio de una
concentracion inicial bacteriana, por su parte la Agencia de Alimentos y Medicamentos
(FDA, 2001), establece que las alternativas para el procesamiento de productos alimenticios
con el objetivo de garantizar su inocuidad deben lograr al menos una reduccion de 5 logio
UFC/g de las bacterias patdgenas mas significativas en el alimento en cuestion.

En presencia de las AgNPs a la CMI, la reduccion logio fue de 1.3 para E. coli y de 0.5 para
S. aureus, la maxima inhibicion se alcanz6 a 3CMI con una reduccién logiode 6.3 y 1.0 para
E. coli y S. aureus respectivamente. Si bien se observo una inhibicién importante en el
crecimiento de E. coli, las AgNPs apenas tuvieron efecto en el crecimiento de S. aureus. Esto
muestra que la capacidad para remover e inactivar biopeliculas depende de la concentracién
de las AgNPs, pues el incremento en la concentracion de las AgNPs inhibid progresivamente
el crecimiento bacteriano. Al igual que en las pruebas con células planctonicas, las AgNPs
tuvieron mayor efecto antibacteriano sobre las biopeliculas gram-negativas que sobre las
gram-positivas. Otros autores han encontrado resultados similares, Shrivastava et al. (2007)
encontraron 90% de inhibicion del crecimiento bacteriano para biopeliculas de E. coli con
10pg/mL de AgNPs, sin embargo apenas se elucid6 una ligera inhibicién en el crecimiento
microbiano de S. aureus a concentraciones de 100 pg/mL de AgNPs. Algunos autores
(Abbaszadegan et al. 2015; Singh et al. 2008) también demostraron que las AgNPs fueron
mas activas contra las bacterias gram-negativas sin importar su nivel de resistencia. De
acuerdo con Shrivastava et al. (2007) el efecto pronunciado de las AgNPs sobre las bacterias
gram-negativas puede estar relacionado al contenido de fosfotirosina de las proteinas que
intervienen en la transduccion de la sefial bacteriana, la cual estd relacionada con el
crecimiento bacteriano; en su investigacion después del tratamiento con AgNPs no
observaron ningin cambio en el perfil de tirosina de las proteinas fosforiladas en S. aureus,
mientras que en E. coli fue notable la desfosforilacion de dos péptidos. Adicionalmente E.
coliy S. aureus poseen diferencias en su composicion y estructura. Stewart y Franklin (2008)
mencionan que algunas caracteristicas de las biopeliculas como su concentracion de oxigeno,
el sustrato, pH y composicion pueden influir en la agregacion de las AgNPs y
consecuentemente en su difusion y efecto sobre las células de la biopelicula.

104



Capitulo 5. Efecto antibacteriano de AgNPs biogénicas formadas a partir de una biopelicula anaerobia
sobre Escherichia coli y Staphylococcus aureus.

Reduccion Logio UFC/cm?

+

~N

£

<

)

[¥H

v

) 0

8 0

4

*4 +4
+4
3 - S ’+| 44 - -] E:: t
MIC 2MIC
= Control DE. coli24h BE coli72 h BE. coli/Mixta 24 h @S, aureus 24h WS, aureus72h @S. aureus/Mixta 24h
Reduccién Log10 UFC/cm?

E. coli AgNPs (CMI) AgNPs (2 CMI) AgNPs (3 CMI)
Biopelicula de 24 h 1.3+£0.2 1.8+0.2 6.3+0.1
Biopeliculade 72 h 0.3+0.04 0.5+0.07 1.5+0.06
Biopelicula Mixtade 24 h 1.1+0.1 1.7+0.08 26+0.1
S. aureus
Biopelicula de 24 h 0.5+0.09 06+0.1 1.0+ 0.08
Biopelicula de 72 h 0.2 +0.03 0.3+0.02 0.5+0.05
Biopelicula Mixtade 24 h 0.9 +0.09 1.5+£01 2.4+0.08

Figura 5.4. Reduccion logl0 de UFC/cm2, obtenida como la diferencia entre el control y las
biopeliculas tratadas con AgNPs. Resultados obtenidos para biopeliculas de E. coli y S. aureus
de 24y 72 horas, asi como para E. coli y S. aureus en biopeliculas mixtas de 24 horas, a CMI, 2
CMIly 3CMI de las AgNPs.

En la presente investigacion se evaluaron también biopeliculas de 72 horas de E. coli y S.
aureus para determinar si las biopeliculas jévenes (24 horas) son mas susceptibles a las

AgNPs que las biopeliculas maduras (72 horas). Los resultados se muestran en la Figura 5.4,
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la maxima actividad antibacteriana se encontr6 a una concentracion de 3CMI de AgNPs, con
una reduccion logl0 de 1.5 para E. coli y de 0.5 para S. aureus, lo cual es un cambio
significativo con respecto a los resultados obtenidos a la misma concentracion en
biopeliculas de 24 horas. Diversos autores sugieren que las biopeliculas formadas sobre un
extenso periodo de tiempo tienen mayor resistencia a las sustancias antimicrobianas (Shen
et al., 2011; Xu et al., 2011), debido a que el incremento en las sustancias polimeéricas y el
grosor de la biopelicula con el tiempo aumentan su resistencia a agentes desinfectantes.
Wolcott et al. (2010) probaron la susceptibilidad de biopeliculas de P. aeruginosa y S. aureus
ante el tratamiento con gentamicida, las biopeliculas mas jovenes (6-12 horas) fueron las mas
susceptibles al tratamiento con antibiotico mientras las biopeliculas maduras (24-48 horas)
se volvieron cada vez mas tolerantes a la gentamicida. Las biopeliculas de 24 horas suelen
tener una estructura menos organizada, un metabolismo mas activo y una respuesta al estres
menos pronunciada en comparacion con biopeliculas mas maduras.

Posteriormente se evaluaron biopeliculas mixtas de E. coli y S. aureus en proporcién 1:1 para
observar si la interaccion entre ambas cepas bacterianas tiene algun efecto en la actividad
antibacteriana de las AgNPs, esto debido a que pueden ocurrir diferencias importantes en la
composicion quimica y la estructura de la matriz en biopeliculas mixtas (Silva et al., 2012).
Ademas en el ambiente, diversos microorganismos coexisten en comunidades, cominmente
asociados en biopeliculas, compitiendo por los recursos. Para estas biopeliculas mixtas de 24
horas se obtuvo una reduccién logio de 2.6 para E. coli y 2.4 para S. aureus. Se observo un
aumento en la reduccién logio para S. aureus pero una disminucion en la misma para E. coli,
en comparacion con las biopeliculas de una sola especie. En estudios sobre las interacciones
presentes en biopeliculas de maltiples especies se han observado relaciones antagonistas,
mutualistas, competitivas y comensales; por lo cual la diversidad de biopelicula puede afectar
la eficacia de la desinfeccion (Simdes et al., 2007). En este caso se visualizd una interaccién
competitiva entre ambas especies, donde E. coli se vio beneficiada al desarrollar mayor
resistencia al antibacteriano.

Finalmente se estudio la interaccion entre las AgNPs y el H20; al evaluar su actividad
antibacteriana en S. aureus. Al determinar la CMI para S. aureus de forma individual se
obtuvo que se requieren 11.7 pg/mL de AgNPs para inhibir su crecimiento y 400 mM de

H>O». Cuando estas sustancias se combinaron su CMI disminuyé a 2.34 mg/mL para las
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AgNPs y 80 mM para el H.O2. Por lo que el uso de pequefias cantidades de H.O, combinadas
con las AgNPs producen una actividad antibacteriana significativamente mayor que cada
sustancia por separado. Esto podria ser atribuido a la liberacion de iones Ag™ de las AgNPs
causada por la accion oxidante del H.O, se ha reportado que el H>O- es altamente reactivo
con plata, lo cual resulta en la produccion de radicales oxidrilo y provoca la disolucion de
Ag* como subproducto de la reaccion (Navarro et al., 2008). Adicionalmente la plata cataliza
la descomposicion del H,O, mediante una reaccién de primer orden con respecto al H20»
(Goszner et al., 1972):

Khet,dec

H,0, H,0 + $0, (6.1)

Ag

De este modo su descomposicién ocurre mas rapido y se libera mayor cantidad de energia,
las fuerzas de interaccion entre el activador de plata y las moléculas de H,O, forman radicales
y aniones con una alta energia cinética que les permiten penetrar con mayor facilidad en la
pared celular para que la oxidacion interna de las células microbianas ocurra de manera
eficiente.

Para comprobar la oxidacion de la Ag® ante la presencia de H2O se realizaron pruebas

adicionales por medio de UV-visible, las cuales se muestran en la Figura 5.5.

AgNPs a) AgNPs + H,0, b)
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Figura 5.5 a) espectro UV-visible de las AgNPs en agua desionizada. b) espectro UV-visible de
las AgNPs con H2O;.
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En la primera grafica se muestra el espectro de las AgNPs en agua desionizada con su pico
de absorcidn caracteristico cercano a los 420 nm. La segunda grafica muestra lo que ocurrio
al afnadirles H>O», ante el contacto con el H2O- el pico correspondiente a las AgNPs
desaparecio, esto podria indicar la oxidacion de la Ag® a Ag*. Se observa también un cambio
en el pico cercano a los 230 nm que en algunos casos se atribuye a la Ag*, esto podria indicar
un aumento en la concentracion de la misma en la segunda grafica.

Esto nos demuestra que las AgNPs pueden mejorar las propiedades de antisépticos y
antibidticos convencionales. Existen reportes que muestran la actividad sinérgica entre las
AgNPs y antibioticos como ampicilina, kanamicina, estreptomicina o vancomicina contra E.

coli y P. aeruginosa (Wolska et al., 2012).

5.4 Conclusiones

Este es el primer trabajo realizado para la sintesis extracelular de AgNPs a partir de una
biopelicula anaerobia formada en un reactor LFI. Dechloromonas, Alicycliphilus,
Rhizobiales y Methanosarcina fueron identificadas como especies dominantes en la
biopelicula, responsables por la bioreduccion efectiva de iones Ag* en AgNPs. La reduccion
de los iones Ag* puede deberse a las condiciones reductoras de ORP del efluente del reactor
utilizado para la sintesis, pues a dichas condiciones y pH cercano al neutro la Ag* puede ser
reducida a su estado metalico; la reduccion puede ser también resultado de un proceso
enzimatico, ya que algunos compuestos biolégicos como la enzima reductasa han sido
detectados como responsables de la sintesis de AgNPs biogénicas en estudios previos
(Ahmad, y otros, 2003). Las AgNPs fueron caracterizadas por Espectroscopia UV-Visible y
MET. Los resultados muestran que las AgNPs tienen una actividad antibacteriana moderada
en células planctonicas y biopeliculas de S. aureus, y mejor actividad antibacteriana ante E.
coli; podrian optimizarse diversos parametros durante la sintesis como el pH, temperatura,
velocidad de agitacion, etc. con la finalidad de obtener AgNPs maés efectivas, pues ciertas
caracteristicas de las nanoparticulas como su tamafio, forma y estado de agregacion influyen
en su actividad antibacteriana. Las AgNPs fueron mas efectivas en las bacterias Gram-
negativas que en la Gram-positivas, posiblemente debido a las diferencias estructurales entre
ambas bacterias, se requiere realizar estudios comparativos y profundizar en los posibles

mecanismos de accion de las AgNPs para confirmar esta suposicion. La madurez de las
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biopeliculas influye en su resistencia al antibacteriano pues las biopeliculas formadas durante
mas tiempo presentaron mayor resistencia a las AgNPs. Las AgNPs pueden combinarse con
otros compuestos como antisepticos o antibidticos para mejorar su actividad antibacteriana,
esto es importante debido a que la resistencia de diversas especies bacterianas patdgenas ha
incrementado a una velocidad alarmante, de igual manera las interacciones microbianas en
biopeliculas con mdaltiples especies comunmente encontradas en ambientes naturales
continGan como un reto para la biologia. Ademas ain se requieren analizar el efecto que
pueden tener las AgNPs en la salud humana. La discrepancia entre estos resultados y estudios
previos puede ser atribuida a diferencias en las cepas bacterianas, a las diferentes propiedades
quimicas y fisicas de las AQNPs empleadas y a las metodologias antimicrobianas empleadas.
Sin embargo este método ofrece una alternativa de bajo costo para la sintesis de AgNPs
mediante microorganismos de facil acceso que se pueden encontrar en plantas de tratamiento

de aguas residuales.
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Los resultados de las pruebas en lote con lodo granular y biopelicula expuestos a diferentes
concentraciones de Ag* demostraron la capacidad de las bacterias anaerobias de reducir la
Ag* a Ag® por medio de la reduccién del ORP del medio a valores negativos, asi como por
la posible presencia de enzimas reductoras. La exposicion a Ag* y NOs™ retardo la actividad
metabdlica de los microorganismos, los cuales requirieron mayor tiempo para degradar el
sustrato y adaptarse a las condiciones del sistema, sin embargo en todas las pruebas se
lograron eficiencias de remocion de Ag* superiores al 85% y una degradacion de la DQO
mayor al 50%, esto debido a la actividad de las BM y a la intervencién de otro tipos de
bacterias anaerobias. La actividad de la biopelicula puede ser inhibida a una concentracion
de Ag* y NOs” menor que la del lodo granular, esto debido a que en el lodo se tiene mayor
diversidad bacteriana. Sin embargo la biopelicula resulta més adecuada cuando se desea
recuperar la Ag® separada de la biomasa, adicionalmente su resistencia puede incrementar si
tiene mayor madurez o si se va adaptando gradualmente a la presencia de Ag*y NOs". La
rmax de produccion de CH4 fue similar para ambos sistemas, sin embargo en el lodo granular
los valores de la maxima produccion de CH4 fueron menores a los de la biopelicula, indicio
de la selectividad de los microorganismos adheridos al soporte. El analisis elemental por
MEB realizado al residuo recuperado demostré la presencia de Ag®, esto confirmé la
efectividad de utilizar el proceso de digestién anaerobia para la remocién de Ag* de un agua
residual sintética como Ag°.

El estudio realizado en el reactor LFI demostrd que la biopelicula fue capaz de adaptarse a
la adicion gradual de Ag™ y NOs™ a concentraciones que fueron de 20 mg/L Ag*-11.5 mg/L
NOs3™ hasta 300 mg/L Ag*-172 mg/L NOs". Los microorganismos en el reactor adquirieron
tolerancia a la presencia de Ag* y NOs™ e incluso incrementaron su actividad, esto debido a
que algunos metales pueden ser estimulatorios para las bacterias hasta ciertas
concentraciones y/o por la cantidad de NO3™ afiadidos al sistema, que estimulan la actividad
de algunas bacterias anaerobias. Esto se observé en el aumento en la eficiencia de remocion

de DQO vy en la eficiencia de remocion de Ag"a valores por encima del 90% conforme
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aument6 la concentracion de Ag*y NOs™ afiadido al sistema. La biopelicula mantuvo la
alcalinidad del sistema con pH cercano a 7.5 y condiciones reductoras de ORP con valores
inferiores a -250 mV. La caracterizacion por MEB y MET confirmaron la presencia de Ag’.
La caracterizacion de la biopelicula por técnicas moleculares basadas en el 16S rRNA
demostrd la presencia no solo de BM, sino también de desnitrificantes y otras bacterias gram-
negativas, las cuales podrian estar contribuyendo a la eficiencia del sistema. La presencia de
AgNPs detectadas en el efluente del reactor impulsé a sintetizar AgQNPs biogénicas utilizando
el efluente fresco del reactor, el cual tenia condiciones reductoras de ORP y sustancias
producidas por las bacterias que contribuyeron a la remocion del metal y a la formacion de
las nanoparticulas. Las AgNPs presentaron mayor actividad antibacteriana sobre E. coli que
sobre S. aureus, posiblemente debido a diferencias en su estructura, sin embargo su actividad
antibacteriana disminuyé ante biopeliculas maduras de estas cepas, esto debido a con el
tiempo incrementa la cantidad de sustancias exopoliméricas que las protegen. Una alternativa
podria ser combinar las AgNPs con sustancias adicionales como antibioticos o sustancias
antisépticas que contribuyan a aumentar su efectividad.

Se puede concluir que los sistemas biologicos basados en la digestion anaerobia constituyen
una alternativa prometedora en el tratamiento de aguas residuales que contienen Ag*, ademas
pueden ser utilizados para la sintesis extracelular de nanoparticulas metélicas, las cuales
tienen multiples aplicaciones tecnoldgicas. Esto representa ventajas ambientales y
econdémicas por el valor que tienen los productos obtenidos. Sin embargo es necesario
realizar mas estudios para confirmar estos acercamientos.

Se recomienda realizar la caracterizacion microbiana de la biopelicula tras la adicién de
AgNOs para evaluar como varian las comunidades microbianas e identificar aquellos
microorganismos que presentan resistencia a Ag® y NOs". Esto permitiria fomentar el
desarrollo especifico de microorganismos para recuperacion de Ag®. Asi mismo se propone
realizar experimentos Unicamente con Ag* y otros con NOs™ para asi determinar cual de estos
iones es responsable por el efecto adverso en la metanogénesis, o si ambos contribuyen. Es
necesario conocer los limites del reactor, sobre todo en lo que se refiere a cargas organicas
volumétricas y en la carga del metal, en especial si se quiere aplicar a aguas residuales
provenientes de distintas industrias. De igual manera se podrian variar diversas condiciones

hidrodindmicas del sistema para asegurar la sintesis de AgNPs dentro del reactor.
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ANEXOS

ANEXO 1

Figura A.1. Aspecto visual del reactor LFI a) antes de la adicion de metales. b) durante la

inoculacién.
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ANEXO 2

Figura A.2. Aspecto visual de las pruebas en lote para evaluar el efecto toxico de la Ag* sobre

la AME del lodo granular y la biopelicula.
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ANEXO 3

Figura A.3. Fotografia del aspecto visual del ensayo de AME.
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ANEXO 4

S. aureus E. coli

S. aureus E. coli

Figura A.4. Fotografias de los ensayos de actividad antibacteriana de las AgNPs.
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ANEXO 5
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Figura A.5. Graficas de rmax vs. Concentracion inicial de Ag* en mg/L en escala logaritmica. a)
lodo granular expuesto a Ag*. b) biopelicula expuesta a Ag*. ¢) comparacién entre ambos
sistemas expuestos a Ag*. d) comparacion entre ambos sistemas bioldgicos durante la

recuperacion.
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